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La presente Tesis Doctoral tiene como objetivo exponer sucintamente los 
resultados obtenidos en el trabajo de investigación realizado con el título “Tratamientos 
de oxidación química basados en radiación UV/C y/o monopersulfato potásico para 
la eliminación de compuestos farmacéuticos en agua” y ha sido realizada en el 
Departamento de Ingeniería Química y Química Física de la Universidad de Extremadura 
(Badajoz). 
Este trabajo se encuadra en el área de conocimiento de la ingeniería química 
aplicada a la problemática ambiental. 
El interés de esta investigación radica en la necesidad de encontrar soluciones a la 
problemática de conservación de la calidad de los recursos hídricos/reutilización de 
aguas, sobre todo en presencia de determinados contaminantes designados 
“contaminantes emergentes”. Éstos han sido identificados en aguas residuales, 
superficiales, subterráneas e incluso de consumo, gracias al desarrollo, en los últimos 
años, de métodos analíticos que permiten su detección. 
Estos “nuevos” contaminantes están relacionados con hábitos de la sociedad 
actual, que incluyen el consumo a gran escala de productos de limpieza doméstica, 
productos de higiene personal, productos farmacéuticos, etc.  
Este tipo de compuestos suscitan gran interés científico debido al casi 
desconocimiento de sus efectos en los procesos de tratamiento de aguas, en locales de 
descarga y, generalmente, en el medio ambiente y en la salud humana. Sin embargo, ya 
hay evidencias de que presentan, entre otras, actividad de desregulación endócrina. Ésta 
provoca alteraciones en el crecimiento, desarrollo, reproducción y/o comportamiento de 
los organismos vivos. 
Los “contaminantes emergentes”, en su forma original o como metabolitos, 
acaban por ser descargados, por cualquier motivo, en las ETAR (Estaciones de 
Tratamiento de Aguas Residuales) y se caracterizan, básicamente, por su baja 
concentración en el caudal global y por su presentación en mezclas multicomponentes 
resistentes a los tratamientos convencionales ministrados. 
 xiv 
Este proyecto de tesis tuvo como intención  concluir sobre la eficacia de los 
sistemas de oxidación basados en la radiación ultravioleta (UV-C 254nm) para 
eliminación de compuestos farmacéuticos. Así, para su concretización, se realizaron 
experimentos de tratamiento con fotólisis simple y combinada con peróxidos inorgánicos 
en presencia o ausencia de catalizadores.  
De este modo, se consideró la posibilidad de testar una gama de EDCs modelo 
que representasen las diversas familias de compuestos farmacéuticos. Se escogieron los 
siguientes: 
– Antiinflamatorios no esteroides: diclofenaco, ácido mefenámico y ketorolac. 
– β-bloqueantes: metoprolol. 
– Antagonistas H2: ranitidina. 
– Analgésicos: antipirina y acetaminofeno. 
– Antibióticos: doxiciclina y norfloxacina. 
Se utilizó también la cafeína en algunos experimentos por ser considerada un 
indicativo de contaminación asociado a las sociedades de consumo.  
Empezó el trabajo con un abordaje al estudio de los compuestos de manera 
individual para hacer una aproximación del comportamiento de las diversas estructuras 
químicas a la acción de la radiación ultravioleta. Enseguida, se estudiaron mezclas de 
estos compuestos en soluciones acuosas ultrapuras y solubilizadas en efluente secundario.  
Por último, se analizó el comportamiento del peróxido monopersulfato potásico, 
Oxone
®
 como alternativa oxidante en el tratamiento de aguas. 
Así se calculó, para los compuestos objetivo, a través de metodologías diversas, 
el parámetro fundamental en experimentos fotolíticos, el rendimiento cuántico. Fue 
también calculado el coeficiente extinción molar, (absortividad) que, en conjunto con el 
anterior es indicador, en principio, de la capacidad de fotodegradación de los compuestos. 
Como para este tipo de procesos el efecto del oxigeno surge en la bibliografía 
como beneficioso, los rendimientos cuánticos “aparentes” fueron calculados en presencia 
de aire y de oxigeno. 
El primer compuesto analizado fue el diclofenaco que, según la bibliografía, se 
degrada extensivamente en presencia de luz solar. De este modo,  en los experimentos 
fotolíticos efectuados se procuró investigar el efecto de algunas variables operacionales, 
 xv 
como la presencia de aire, oxigeno y la concentración de contaminante. Se verificó un 
significativo efecto beneficioso de la presencia de oxigeno. En efecto, el tiempo de 
semivida del compuesto se redujo de 60 min para 10 min en los experimentos efectuados 
con la concentración más elevada de contaminante y los niveles de mineralización 
pasaron de 30% para 80%.  
Se demostró que el proceso de degradación no sigue una cinética de 1ª orden. Fue 
calculado el rendimiento cuántico, que de acuerdo con las metodologías utilizadas y 
condiciones operacionales testadas originaron valores de ≈ 0,1-0,3 mol.Einstein-1, lo que 
confirma su elevada fotoreactividad. Pero los resultados obtenidos evidencian también 
que el enfoque del cálculo de este parámetro, fundamental en estudios fotolíticos, debe 
tener en cuenta el comportamiento cinético del proceso reaccional, una vez que 
metodologías  supuestamente semejantes originan valores diversos. 
La adicción de promotores de radicales no mejoró la eficacia de remoción del 
diclofenaco. 
Se siguió la ranitidina que, en las condiciones testadas, no fue sensible a la 
presencia de oxigeno y demostró ser también muy fotoreactiva (rendimiento cuántico de 
0,049±0,004 mol Einstein 
-1
). 
La adición de peróxido de hidrógeno demostró ser un acelerador del proceso de 
degradación del compuesto y relacionarse con la remoción de COT, que fue insignificante 
en los experimentos de fotólisis simple y en este caso alcanzó los 60% para la 
concentración de ranitidina de 1,0x10
-4 
M y H2O2 de 1,0x10
-2
 M. Se estableció una 
relación lineal entre la conversión de H2O2 y la eliminación de COT. Por el contrario, la 
conjunción de este promotor de radicales con el catalizador TiO2 ejerció un efecto 
negativo cuando comparado con la acción del peróxido aisladamente.   
El metoprolol fue testado como ejemplo de un compuesto refractario a procesos 
fotolíticos. En realidad, el bajo rendimiento cuántico calculado lo confirmó (≈ 5,0x10-3 
mol Einstein
-1
 para pH neutros), así como los experimentos de fotodegradación. Para 
mejorar la eficiencia del proceso se testó la actividad del catalizador TiO2 y de los 
promotores de radicales en la forma de peróxido de hidrógeno, percarbonato de sodio y 
monopersulfato potásico. Todos demostraron, en las condiciones testadas, ser  más 
efectivos en la descomposición del producto farmacéutico, (por ejemplo, después de 180 
min, 5,0x10
-3
 M de H2O2 eliminaron 5,0x10
-4
 M de metoprolol al contrario de los 10%-
20% obtenidos en su ausencia). Sin embargo, la mineralización que fue insignificante 
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para la fotólisis simple se mantuvo baja (45% para el peróxido de hidrógeno y 30% para 
el TiO2).  
El intento siguiente fue el de combinar la potencial actividad de TiO2 con el 
peróxido de hidrógeno con el propósito de obtener algún efecto sinérgico. Eso no sucedió, 
manteniéndose el valor de remoción de COT próximo de los 45%, aunque quedara 
demostrado que el TiO2 aumentó la conversión de la H2O2. Este hecho sugiere alguna 
descomposición deficiente/secuestración del peróxido.  
Como último intento de mejorar la mineralización de este compuesto se hicieron 
experimentos de Foto-Fenton. Éste conjuga el efecto de tres acciones: fotólisis directa, 









M) se obtuvo 70% de 
eliminación de COT y un rebajamiento significativo de la absorbancia.  
La modelación del proceso reaccional en presencia de promotores de radicales se 
demostró poco adecuada para los resultados experimentales obtenidos con el peróxido de 
hidrógeno (constante de la reacción de los radicales hidroxilo con el metoprolol 
≈3,0x108M-1s-1) haciendo prever eventuales fenómenos de secuestración por los 
productos intermediarios formados. Por otro lado, para el percarbonato de sodio el valor 






,  resultado típico de las reacciones entre radicales 
hidroxilo y compuestos orgánicos.  
Se prosiguió con el estudio del comportamiento fotolítico del ácido mefenámico y 
de los antibióticos doxiciclina y norfloxacina. Los experimentos transcurrieron con 
inyección de oxigeno y demostraron que los compuestos son recalcitrantes a la 
fotodecomposición (remociones de, aproximadamente, 50% para la norfloxacina y ácido 
mefenámico y 20% para la doxiciclina, tras 2h de tratamiento). 
El cálculo de los rendimientos cuánticos, que fue realizado recurriendo a dos 
enfoques que se revelaron concordantes, también lo confirmó (valores en el intervalo de 
1,1x10
-3 – 4,5x10-3molEinstein-1). 
De este modo, un tratamiento más agresivo fue testado, con la adición de 
promotores de radicales, peróxido de hidrógeno y Oxone
®
. Éstos aumentaron 
significativamente la tasa de remoción de los tres compuestos, pero eso no tuvo 
repercusiones en los grados de mineralización alcanzados. Los experimentos de la 
doxiciclina con Oxone
® 
demostraron que aquella se descompone inmediatamente, antes 
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mismo del inicio del proceso fotolítico. Esta constatación remite para la actividad de la 
molecula de monopersulfato sin radiación. 
La modelación del proceso fotolítico en presencia de peróxido de hidrógeno fue 
hecha recurriendo a una secuencia de reacciones y a algunas aproximaciones que, de 
acuerdo con los resultados experimentales del experimento que obtuvo mejor 
performance para cada compuesto, demostraron concordancia aceptable. Las constantes 
cinéticas obtenidas, para el paso de formación de productos, por la acción de los radicales 
HO
.



















para la  norfloxacina, la doxiciclina y el ácido mefenámico, respectivamente. Fue hecha 
también la modelación de la evolución de la conversión de H2O2, para las concentraciones 
más elevadas testadas, y los resultados obtenidos pueden considerarse aceptables. 
Con la finalidad de transponer este estudio para condiciones más reales, los 
experimentos siguientes consistieron en testar el comportamiento fotolítico de mezclas de 
compuestos farmacéuticos en agua ultrapura y en efluente secundario real. Se utilizaron 
los compuestos siguientes: acetaminofeno, cafeína, antipirina, doxiciclina y ketorolac. 
Los rendimientos cuánticos obtenidos, en agua pura, y en presencia de aire y 
oxigeno fueron generalmente bajos, lo que al principio indició que eran poco 
fotoreactivos. Sin embargo, la presencia de oxigeno estimuló de modo significativo el 
proceso, con excepción del ketorolac, que no fue afectado. 
Los resultados de la acción fotolítica, en la mezcla de los cinco compuestos 
solubilizados en agua ultrapura y con oxigeno inyectado, evidenciaron señales de 
competición/interacción entre ellos. En realidad, si la actividad fotolítica se medir por el 
producto de sus parámetros fundamentales, es decir el rendimiento cuántico y coeficiente 
de extinción molar, se tendría la secuencia de reactividad siguiente:   
 
doxiciclina ‹ acetominofeno ≈ ketorolac ‹ cafeína ‹‹ antipirina. 
 
Sin embargo, la reactividad obtenida para la mezcla de compuestos de 5 ppm 
cada fue la siguiente: 
 
doxiciclina ‹ cafeína ‹ ketorolac ‹ acetominofeno ‹‹ antipirina, 
 
mientras que, para la mezcla de 15 ppm fue: 
 
cafeína ‹ acetominofeno ≈ ketorolac ‹ doxiciclina ‹ antipirina. 
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Los experimentos que transcurrieron en efluente secundario real demostraron que 
la materia orgánica natural afecta el proceso reaccional, disminuyendo la degradación de 
los compuestos, con la excepción de la doxiciclina que vio aumentada su remoción. 
De la misma manera que para los compuestos testados individualmente en agua 
pura, la adición de los promotores peróxido de hidrógeno y monopersulfato potásico a la 
mezcla de compuestos farmacéuticos en efluente secundario mejoró la performance de los 
compuestos menos reactivos, siendo que las eficiencias de remoción fueron más elevadas 
con el último promotor. Para los compuestos más reactivos, la antipirina y la doxiciclina, 
se verificó un efecto casi nulo para el primero y un efecto negativo para el segundo. 
Los niveles de mineralización fueron siempre bajos, obteniéndose, para las 
condiciones más extremas, valores próximos de los 30%. 
Con relación al estudio del comportamiento del peróxido monopersulfato  
potásico, como alternativa oxidante en el tratamiento de aguas, se realizaron 
experimentos en que el Oxone
® 
fue solubilizado en agua ultrapura, en la presencia de 
distintos catalizadores. Pero, sólo el Co(II) y la perovskita evidenciaron tener actividad 
apreciable.  
En lo que respecta al primero, el efecto de las principales variables involucradas: 
concentración de HSO5
-
, concentración de Co(II) y pH fueron evaluados y mostraron 
seguir una cinética de 1
er
 orden, como la bibliografía sugiere. Sin embargo, se debe 
destacar el efecto del pH de la solución en el cálculo de estas constantes, una vez que, si 
no se lo considera, falsea los resultados. Como era esperado, la temperatura aumentó la 
velocidad de descomposición del monopersulfato, de acuerdo con la ley de Arrhenius, 
obteniéndose una energía de activación de, aproximadamente, 85 kJ/mol. 
La utilización de perovskita, como coadyuvante de la descomposición del 
monopersulfato potásico, mostró ser promisora. En las condiciones testadas, la 
concentración inicial de monopersulfato no afecta a su descomposición, al contrario de la 
concentración de catalizador. 
Estudiándose, experimentalmente, la influencia de las variables en la 
descomposición del monopersulfato potásico se procuró enseguida, hacer una 
aproximación al mecanismo reaccional de modo a permitir la modelación del sistema. El 
mecanismo propuesto para la descomposición de este oxidante, en la presencia de Co(II), 
incluye etapas de iniciación, propagación y terminación, pero no tuvo en cuenta, pasos 
que pueden suceder en situaciones específicas (descomposición ineficiente del 
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monopersulfato potásico, formación de complejos de cobalto, etc.). Las constantes de 
reacción fueron obtenidas en la literatura y/o recurriendo a la analogía del proceso con el 
tratamiento Fenton. El mecanismo describió razonablemente el comportamiento de la 
descomposición del oxidante, a pesar de las aproximaciones hechas en su 
concepción/aplicación. 
Se hizo la simulación de la formación/desaparecimiento de los radicales hidroxilo 
y sulfato para distintas concentraciones de Co(II) y se obtuvo un perfil creciente  de 
formación hasta la concentración de 2,0x10
-4
 M, observándose un decrecimiento después 
de este valor. Simultáneamente, a partir de este valor, la velocidad de desaparición 
aumentó sustancialmente. 
Se hizo otro procedimiento similar, esta vez variando la concentración de 
monopersulfato, y su análisis llevó a conclusiones idénticas a las anteriores. 
Por fin, la aplicación de este oxidante para remoción de compuestos 
farmacéuticos (antipirina, doxiciclina, ketorolac, acetominofeno y cafeína) en régimen 
semicontinuo, (con el intento de minimizar la descomposición deficiente asociada a altas 
concentraciones del monopersulfato y de catalizador, cuando fue necesario) mostró ser 
efectiva para los tres primeros compuestos, con la adición continua de Oxone
®
, 0,12 M, 
durante 90 min, con un caudal de 1ml/min y pH=2,1 y con tiempos de vida media 
inferiores a 35,15 y 110 min.  
El aumento de pH también pareció ejercer un efecto positivo en la eficiencia del 
proceso, con excepción para la antipirina (sin efecto) y cafeína (efecto negativo).  
Una cinética de 2º orden para los compuestos y monopersulfato mostró ser 
adecuada para hacer la modelación del  comportamiento del sistema reaccional en la 
ausencia de catalizador.  
Se calcularon los parámetros cinéticos para distintos pHs. 
Con la presencia de catalizador, el proceso mejoró de forma significativa su 
eficacia, usando concentraciones menores de oxidante que en los experimentos hechos en 
la ausencia de cobalto. En realidad, se obtuvo la eliminación de la cafeína y del 
acetomonifeno para las concentraciones de Oxone
®
 de 0,024M y 0,048 M, al final de 120 
min. Estos compuestos se habían mostrado refractarios al tratamiento sin catalizador. El 
pH ejerció, del mismo modo, un efecto positivo.  
Se intentó hacer la modelación del proceso, con base en el mecanismo reaccional 
propuesto anteriormente y ya teniendo en cuenta la eventual descomposición deficiente 
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del oxidante. La resolución del sistema de ecuaciones llevó a resultados aceptables, 
comparativamente a los obtenidos experimentalmente. Los valores de kReg utilizados en la 













Quedó demostrada la importancia del paso reaccional de regeneración del Co(II) 
como decisivo del proceso global. 
Ambos tipos de sistema estudiados (presencia o ausencia del catalizador) 
demostraron reducir el COT en extensiones distintas. De este modo, para el experimento 
en régimen semicontinuo, sin catalizador, y concentración de 1,0x10
-2
 M de Oxone
® 
después de 2h de reacción se obtuvo una
 
reducción de 15 a 40%, dependiendo del pH del 
medio. Sin embargo, la composición del efluente final afectó a la biodegradabilidad del 
agua residual doméstica sujeta a tratamiento primario, debido a las concentraciones 
elevadas de Oxone
® 
que permanecieron en solución. Para las reacciones catalizadas, en 




 M y 
Co(II)= 5,0x10
-5
 M) y el efluente final no pareció afectar a la biodegradabilidad del 




A Tese de Doutoramento que se apresenta de seguida pretende expor, 
resumidamente, os resultados obtidos no trabalho de investigação realizado sob a 
designação “Tratamientos de oxidación química basados en radiación UV/C y/o 
monopersulfato potásico para la eliminación de compuestos farmacéuticos en agua” 
e foi realizado na Departamento de Ingeniería Química y Química Física da Universidad 
de Extremadura (Badajoz). 
Este trabalho enquadra-se na área de conhecimento da engenharia química 
aplicada à problemática ambiental. 
O interesse desta investigação radica na necessidade de encontrar soluções para a 
problemática da conservação da qualidade dos recursos hídricos/reutilização de águas, 
nomeadamente em termos da presença de determinados poluentes designados por 
“contaminantes emergentes”. Estes têm sido identificados em águas residuais, 
superficiais, subterrâneas e inclusivamente de consumo graças ao desenvolvimento, nos 
últimos anos, de métodos analíticos que permitem a sua detecção. 
Estes “novos” contaminantes estão associados aos hábitos da sociedade actual, 
que incluem o consumo em larga escala, de produtos de limpeza domésticos, produtos de 
cuidado pessoal, produtos farmacêuticos, etc. 
Este tipo de compostos são alvo de grande interesse científico devido ao quase 
desconhecimento dos seus efeitos nos processos de tratamento de águas, nos locais de 
descarga e de um modo geral, no meio ambiente e saúde humana. Contudo, existem já 
evidências de que apresentam actividade, para além doutras, de desregulação endócrina. 
Esta, provoca alterações no crescimento, desenvolvimento, reprodução e ou 
comportamento dos organismos vivos. 
Os “contaminantes emergentes”, na forma original ou como metabólitos, acabam 
por ser descarregados, por qualquer razão, nas ETARs (Estações de Tratamento de Águas 
Residuais) e basicamente, caracterizam-se pela sua baixa concentração no caudal global e 
por se apresentarem em misturas multicomponentes resistentes aos tratamentos 
convencionais ministrados.  
Este projecto de tese teve como finalidade concluir acerca da eficácia de sistemas 
de oxidação baseados na radiação ultravioleta (UV-C 254 nm) para eliminação de 
compostos farmacêuticos. Assim, para sua concretização, realizaram-se ensaios de 
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tratamento com fotólise simples e combinada com peróxidos inorgânicos na presença ou 
ausência de catalizadores. 
Deste modo, considerou-se a possibilidade de testar uma gama de EDCs modelo 
que fossem representativas de diferentes famílias de compostos farmacêuticos. 
Escolheram-se os seguintes: 
– Anti-inflamatórios não esteróides: diclofenac, ácido mefenâmico e ketorolac. 
– β Bloqueantes: metoprolol. 
– Antagonistas H2: ranitidina. 
– Analgésicos: antipirina e acetominofeno. 
– Antibióticos: doxiciclina e norfloxacina. 
Em alguns ensaios utilizou-se, também a cafeína, visto ser considerada um 
indicador de poluição exclusivamente antropogénica. 
O trabalho iniciou-se abordando o estudo dos compostos de forma individual 
afim de ser feita uma aproximação ao comportamento das diferentes estruturas químicas à 
acção da radiação ultravioleta. Posteriormente, estudaram-se misturas destes compostos 
em soluções aquosas ultrapuras e solubilizados em efluente secundário. 
Finalmente, analisou-se o comportamento do peróxido monopersulfato de 
potássio, Oxone
®
 como alternativa oxidante no tratamento de águas. 
Assim, para os compostos alvo, calculou-se, por metodologias diversas, o 
parâmetro fundamental em ensaios fotolíticos, o rendimento quântico. Foi também 
calculado, o coeficiente de extinção molar, (absortividade) que, juntamente com o 
anterior é indicador, à partida, da capacidade de fotodegradação dos compostos. 
Como, para este tipo de processos, o efeito do oxigénio está reportado na 
bibliografia como benéfico, os rendimentos quânticos “aparentes” foram calculados na 
presença de ar e de oxigénio.  
O primeiro composto a ser analisado foi o diclofenac que, de acordo com a 
bibliografia, é extensamente degradado na presença de luz solar: Assim, nos ensaios 
fotolíticos efectuados procurou-se investigar o efeito de algumas variáveis operacionais, 
como seja a presença de ar, de oxigénio e a concentração de contaminante. Constatou-se 
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um significativo efeito benéfico da presença de oxigénio. De facto, o tempo de semi-vida, 
do composto, reduziu-se de 60 min. para 10 min., nos ensaios efectuados com a 
concentração mais elevada de contaminante e os níveis de mineralização passaram de 
30% para 80%.  
Demonstrou-se que o processo de degradação não segue uma cinética de 1ª 
ordem. Foi calculado o rendimento quântico, que de acordo com as metodologias 
utilizadas e condições operacionais testadas originaram valores de ≈0,1-0,3mol.Einstein-1, 
o que, confirma a sua elevada fotoreactividade. Porém, os resultados obtidos evidenciam, 
também, que a abordagem do cálculo deste parâmetro, fundamental em estudos fotóliticos 
tem de ter em conta o comportamento cinético do processo reaccional, visto que 
metodologias aparentemente equivalentes originam valores diversos.  
A adição de promotores de radicais não melhorou a eficácia de remoção do 
diclofenac. 
Seguiu-se a ranitidina, que, nas condições testadas, não foi sensível à presença de 
oxigénio, e mostrou ser também muito fotoreactiva (rendimento quântico de   
0,049±0,004 mol Einstein 
-1
). 
A adição de peróxido de hidrogénio mostrou ser um acelerador do processo de 
degradação do composto e estar directamente relacionado com a remoção de COT, que 
foi irrisória nos ensaios de fotólise simples e que neste caso atingiu os 60% para a 
concentração de ranitidina de 1,0x10
-4 
M e H2O2 de 1,0x10
-2
 M. Estabeleceu-se uma 
relação linear entre a conversão de H2O2 e a eliminação de COT. Pelo contrário, a 
conjunção deste promotor de radicais com o catalizador TiO2 exerceu um efeito negativo, 
comparativamente à acção do peróxido isoladamente. 
O metoprolol, foi testado, como exemplo de um composto refractário a   
processos fotolíticos. De facto, o baixo rendimento quântico calculado, confirmou-o 
(≈5,0x10-3mol Einstein-1 para pH neutros), bem como os ensaios de fotodegradação. A 
fim de melhorar a eficiência do processo testou-se a actividade do catalizador TiO2 e dos 
promotores de radicais na forma de peróxido de hidrogénio, percarbonato de sódio e 
monopersulfato de potássio. Todos mostraram, nas condições testadas, serem mais 
efectivos na decomposição do produto farmacêutico, (por exemplo, após 180 min., 
5,0x10
-3
 M de H2O2 eliminaram 5,0x10
-4
 M de metoprolol ao contrário dos 10%-20% 
obtidos na sua ausência). Porém, a mineralização que foi insignificante para a fotólise 
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simples continuou a manter-se baixa (45% para o peróxido de hidrogénio e 30% para o 
TiO2). 
A tentativa seguinte foi a de combinar a potencial actividade de TiO2 com o 
peróxido de hidrogénio a fim de obter algum efeito sinérgico. Tal não aconteceu, 
mantendo-se o valor de remoção de COT próximo dos 45%, se bem que ficasse 
demonstrado que o TiO2 aumentou a conversão da H2O2. Este facto, sugere alguma 
decomposição deficiente/ sequestração do peróxido. 
Como ultima tentativa de melhorar a mineralização deste composto, fizeram-se 
ensaios de Foto-Fenton. Este combina o efeito de três acções: fotólise directa, fotólise do 









M) obteve-se 70% de 
eliminação de COT e um abaixamento significativo da absorvância. 
A modelação do processo reaccional, na presença de promotores de radicais 
mostrou-se pouco adequada para os resultados experimentais obtidos com o peróxido de 
hidrogénio (constante da reacção dos radicais hidróxilo com o metoprolol ≈3,0x108M-1s-1) 
fazendo prever eventuais fenómenos de sequestração pelos produtos intermediários 







resultado típico das reacções entre radicais hidróxilo e compostos orgânicos. 
Prosseguiu-se com o estudo do comportamento fotolítico do ácido mefenâmico e 
dos antibióticos, doxiciclina e norfloxacina. Os ensaios decorreram com injecção de 
oxigénio e mostraram que os compostos são recalcitrantes à fotodecomposição (remoções 
de, aproximadamente, 50% para a norfloxacina e ácido mefenâmico e 20% para a 
doxiciclina, após 2h de tratamento). O cálculo dos rendimentos quânticos, que foi feito 
recorrendo a duas abordagens que se mostraram concordantes, também o confirmou 
(valores no intervalo de 1,1x10
-3 – 4,5x10-3molEinstein-1). 
Assim, um tratamento mais agressivo foi testado, com a adição de promotores de 
radicais, peróxido de hidrogénio e Oxone
®
. Estes, aumentaram significativamente a taxa 
de remoção dos três compostos, mas tal não teve repercussões nos teores de 
mineralização alcançados. Os ensaios da doxiciclina com Oxone
®
 mostraram que aquela 
se decompõe imediatamente, antes mesmo, do início do processo fotolítico. Esta 
constatação remete para o ataque directo feito pelo monopersulfato.  
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A modelação do processo fotolítico, na presença de peróxido de hidrogénio foi 
feita recorrendo a uma sequência de reacções e a algumas aproximações que, de acordo 
com os resultados experimentais do ensaio que obteve melhor performance, para cada 
composto, mostraram concordância aceitável. As constantes cinéticas obtidas, para o 
passo de formação de produtos, pela acção dos radicais HO
•



















 para respectivamente, a norfloxacina, a 
doxiciclina e ácido mefenâmico. Foi feita, também, a modelação da evolução da 
conversão de H2O2, para as concentrações mais elevadas testadas, e os resultados obtidos 
podem considerar-se aceitáveis. 
Com a finalidade de transpor este estudo para condições mais reais, os ensaios 
seguintes consistiram em testar o comportamento fotolítico de misturas de compostos 
farmacêuticos em água ultra pura e em efluente secundário real. Utilizaram-se os 
seguintes compostos: acetominofeno, cafeína, antipirina, doxiciclina e ketorolac. 
Os rendimentos quânticos obtidos, em água pura, e na presença de ar e oxigénio 
foram de um modo geral baixos, o que à partida indiciou serem pouco fotoreactivos. 
Contudo a presença de oxigénio, estimulou significativamente o processo, exceptuando o 
ketorolac que não foi afectado.  
Os resultados da acção fotolítica, na mistura dos cinco compostos solubilizados 
em água ultra pura e com oxigénio injectado, evidenciaram sinais de 
competição/interacção entre eles. De facto, se a actividade fotolítica for medida pelo 
produto dos seus parâmetros fundamentais, isto é rendimento quântico e coeficiente de 
extinção molar ter-se-ia a seguinte sequência de reactividade:  
doxiciclina ‹ acetominofeno ≈ ketorolac ‹ cafeína ‹‹ antipirina. 
Porém, a reactividade obtida para mistura dos compostos de 5 ppm cada, foi a 
seguinte:  
doxiciclina ‹ cafeína ‹ ketorolac ‹ acetominofeno ‹‹ antipirina,  
enquanto que, para a mistura de 15 ppm, foi de: 
cafeína ‹ acetominofeno ≈ ketorolac ‹ doxicíclina ‹ antipirina.  
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Os ensaios que decorreram em efluente secundário real mostraram que a matéria 
orgânica natural afecta o processo reaccional, diminuindo a degradação dos compostos, 
com excepção da doxiciclina que viu aumentada a sua remoção.  
Da mesma maneira, que para os compostos testados individualmente em água 
ultra-pura, a adição dos promotores peróxido de hidrogénio e monopersulfato de potássio 
à mistura de compostos farmacêuticos em efluente secundário melhorou a performance 
dos compostos menos reactivos, tendo as eficiências de remoção sido mais elevadas com 
o último promotor. Para os compostos mais reactivos, a antipirina e a doxiciclina, 
verificou-se um efeito quase nulo para o primeiro e um efeito negativo para o segundo 
Os níveis de mineralização foram sempre baixos, tendo-se obtido, para as 
condições mais extremas, valores próximos dos 30%.  
Relativamente ao estudo do comportamento do peróxido monopersulfato de 
potássio, como alternativa oxidante no tratamento de águas, realizaram-se ensaios em que 
o Oxone
®
 foi solubilizado em água ultra pura, na presença de diferentes catalizadores. 
Porém, só o Co(II) e a perovskita evidenciaram ter actividade apreciável.  





de Co(II) e pH foram avaliados e mostraram seguir uma cinética de 
1ª ordem, como a bibliografia sugere. Contudo, deve-se fazer sobressair o efeito do pH da 
solução no cálculo destas constantes, visto que, se não é considerado, falseia os 
resultados. Como era esperado, a temperatura aumentou a velocidade de decomposição 
do monopersulfato, de acordo com a lei de Arrhenius tendo-se obtido uma energia de 
activação de, aproximadamente de 85 kJ/mol. 
A utilização de perovskita, como coadjuvante da decomposição do 
monopersulfato de potássio mostrou ser promissora. Nas condições testadas, a 
concentração inicial de monopersulfato não afecta a sua decomposição, ao contrário da 
concentração de catalisador.  
Tendo-se estudado, experimentalmente, a influência das variáveis na 
decomposição do monopersulfato de potássio procurou-se de seguida, fazer uma 
aproximação ao mecanismo reaccional de modo a permitir a modelação do sistema. O 
mecanismo proposto para a decomposição deste oxidante, na presença de Co(II), incluiu 
etapas de iniciação, propagação e terminação, mas não teve em conta, passos que podem 
ocorrer em situações específicas (decomposição ineficiente do monopersulfato de 
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potássio, formação de complexos de cobalto, etc.). As constantes de reacção foram 
obtidas na literatura e/ou recorrendo à analogia do processo com o tratamento Fenton. O 
mecanismo descreveu razoavelmente o comportamento da decomposição do oxidante, 
apesar das aproximações feitas na sua concepção/aplicação. 
Fez-se a simulação da formação/desaparecimento dos radicais hidróxilo e sulfato 
para diferentes concentrações de Co(II) e obteve-se um perfil crescente de formação até à 
concentração de 2,0x10
-4
 M, observando-se um decréscimo após este valor. 
Simultaneamente, a partir deste valor, a velocidade de desaparecimento aumentou 
substancialmente. 
Fez-se outro procedimento similar, desta vez fazendo variar a concentração de 
monopersulfato e a sua análise levou a conclusões idênticas às anteriores. 
Finalmente, a aplicação deste oxidante para remoção de compostos farmacêuticos 
(antipirina, doxiciclina, ketorolac, acetominofeno e cafeína), em regime semícontínuo, 
(tentativa de minimizar a decomposição deficiente associada a altas concentrações do 
monopersulfato e de catalisador, quando foi caso disso) mostrou ser efectiva para os três 
primeiros compostos, com a adição contínua de Oxone
®
, 0,12 M, durante 90 min., com 
um caudal de 1ml/min e pH=2,1 e com tempos de meia vida inferiores a 35,15 e 110 min. 
O aumento de pH, também pareceu exercer um efeito positivo na eficiência do 
processo, com excepção para a antipirina (sem efeito) e cafeína (efeito negativo). 
Uma cinética de 2ª ordem para os compostos e monopersulfato mostrou ser 
adequada para fazer a modelação do comportamento do sistema reaccional na ausência de 
catalisador. 
Calcularam-se os parâmetros cinéticos, para diferentes pHs. 
Já na presença de catalisador, o processo melhorou significativamente a sua 
eficácia, usando concentrações menores de oxidante que nos ensaios feitos na ausência de 
cobalto. De facto, obteve-se a eliminação da cafeína e do acetomonifeno para as 
concentrações de Oxone
®
 de 0,024M e 0,048 M, ao fim de 120 min. Estes compostos 
tinham-se mostrado refractários ao tratamento sem catalisador. O pH exerceu, da mesma 
maneira, um efeito positivo. 
Tentou-se fazer a modelação do processo, com base no mecanismo reaccional 
proposto atrás e já tendo em conta a eventual decomposição deficiente do oxidante. A 
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resolução do sistema de equações levou a resultados aceitáveis, comparativamente aos 









para a doxiciclina e cafeina 




para o ketorolac. 
Ficou demonstrado a importância do passo reaccional de regeneração do Co(II) 
como determinante do processo global  
Ambos os tipos de sistema estudados (presença ou ausência de catalisador) 
demonstraram reduzir o COT em extensões diferentes. Assim, para o ensaio em regime 
semícontínuo, sem catalisador, e concentração de 1,0x10
-2
 M de Oxone
®
 após 2h de 
reacção obteve-se uma redução de 15 a 40%, dependendo do pH do meio. Porém, a 
composição do efluente final afectou a biodegrabilidade de água residual doméstica 
sujeita a tratamento primário, devido às concentrações elevadas de Oxone
®
 que 
permaneceram em solução. Para as reacções catalizadas, em regime semicontínuo, a 




 M e Co(II)= 5,0x10
-5
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1. JUSTIFICAÇÃO E OBJECTIVOS DA TESE 
 
O desenvolvimento, no final do século passado, de novos e mais sensíveis 
métodos de análise permitiram detectar no meio ambiente, substâncias na ordem dos µg e 
ng. Dentro destas, podem-se referir os designados contaminantes emergentes que 
englobam uma vasta variedade de compostos químicos que possuem características muito 
diversas e na qual os produtos farmacêuticos se incluem. A atenção crescente sobre estes 
reside no facto de, apesar de serem detectados em baixas concentrações, possuem 
propriedades físico-químicas xenobióticas, são persistentes, produzem efeitos tóxicos, 
podem induzir a disrupção endócrina, são ubícuos, podem ser bioacumuláveis e os seus 
mecanismos de biodegradação e eliminação são pouco conhecidos.  
A presença destes compostos, em meio aquático, torna necessário a existência de 
tratamentos adequados, tanto em águas destinadas a consumo humano como residuais. 
Estes, deverão permitir fornecer às populações água com qualidade adequada, permitir a 
sua reutilização e/ou poderem ter como destino final o meio aquático. 
Constata-se que as estações de tratamento de águas residuais convencionais, se 
bem que permitam reduzir em maior ou menor grau a presença destes compostos, 
dependendo da sua configuração, propriedades e concentração dos compostos, etc., 
globalmente não são eficazes. 
Os sistemas de depuração que utilizam tratamentos primários e secundários 
permitem separá-los por diferentes mecanismos. Estes podem ser de adsorção e partição, 
havendo assim, transferência para outro meio. Podem, igualmente, ser eliminados por 
processos biológicos de degradação e transformação. Porém, o rendimento destes, 
depende de diversos factores como sejam o tempo de retenção e tipo de microorganismos, 
a temperatura do meio, a alternância das condições aeróbias, anóxicas e anaeróbias, etc. 
O recurso a oxidantes como o cloro e o ozono permite eliminar de maneira 
efectiva algumas destas substâncias, porém as suas desvantagens (formação de compostos 
organoclorados para o cloro e custo muito elevado para o ozono) desencorajam a sua 
utilização.  
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A fotólise com radiação UV, também alcança bons resultados e começou a 
despertar interesse quando se constatou que permitia obter graus elevados de 
mineralização em condições operatórias de temperatura e pressão suaves. Associado a 
isto, os preços baixos das lâmpadas UV de baixa energia, a possibilidade de evitar 
incrustações nas lâmpadas recorrendo a reactores sem contacto directo, a possibilidade de 
utilizar simultaneamente a radiação UV e oxidantes químicos (por exemplo ozono, 
peróxido de hidrogénio, etc.) faz com que este tipo de tratamento seja adequado para 
remover compostos orgânicos em águas de consumo ou residuais que contenham baixo 
teor de matéria em suspensão.  
O oxidante monopersulfato é uma fonte de radicais sulfato e hidróxilo e tem 
capacidade de oxidar numerosas substâncias orgânicas por si só, mas pode ser activado 
por vários metais de transição em diferentes estados de valência. Se bem que a sua 
utilização em tratamento de águas seja considerado muito promissora, existem, ainda 
poucos estudos que mostrem a sua eficácia em águas residuais. 
Assim, este projecto de investigação tem como finalidade geral concluir acerca da 
idoneidade da utilização de sistemas de oxidação baseados em radiação UV-C para 
eliminação de compostos farmacêuticos e da utilização do composto monopersulfato de 
potássio como alternativa oxidante em tratamento de águas contaminadas com produtos 
farmacêuticos. 
Para isso, seleccionaram-se compostos de diferentes famílias farmacêuticas com 
o intuito de englobar alguns dos mais consumidos e ou presentes em águas: 
– Anti-inflamatórios não esteróides: diclofenac, ácido mefenámico e ketorolac. 
– β Bloqueantes: metoprolol. 
– Antagonistas H2: ranitidina. 
– Analgésicos: antipirina e acetominofeno. 
– Antibióticos: doxiciclina e norfloxacina. 
– Em alguns ensaios utilizou-se, também a cafeína, visto ser considerada um 
indicador de poluição derivada de consumo da sociedade actual. 
– Para cada composto individualmente, pretende-se estudar: 
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– O seu comportamento face à acção da radiação UV, tendo em conta a sua 
estrutura química e o respectivo estudo cinético. 
– Avaliar o efeito da utilização combinada da radiação UV e outros tratamentos 
como sejam, diferentes oxidantes inorgânicos (peróxido de hidrogénio, monopersulfato 
de potássio e percarbonato de sódio) na presença ou ausência de catalisadores 
homogéneos ou heterógeneos. 
– Pretende-se, também, estender o estudo a ensaios de fotodegradação, com e sem 
combinação de oxidantes inorgânicos, a misturas de compostos farmacêuticos em água 
pura e em efluente secundário.  
Relativamente ao estudo do monopersulfato de potássio como oxidante 
alternativo na depuração de águas contaminadas pretende-se: 
– Aprofundar os conhecimentos acerca da actividade catalítica do Co2+ sobre o 
oxidante, estudando as principais variáveis do processo reaccional (concentração inicial 
de catalisador, concentração de monopersulfato de potássio, pH e temperatura) e propor 
um mecanismo reaccional que modele o sistema. 
– Estudar e comparar o efeito do monopersulfato de potássio, na degradação e 
mineralização de compostos farmacêuticos em presença ou ausência de Co
2+
, utilizando 
misturas destes em água pura. 
– Concluir acerca do efeito destes tratamentos, na biodegradabilidade de efluentes 
domésticos, com vista à sua possível utilização como tratamento prévio ao tratamento 
biológico. 
– Tentar estabelecer a importância relativa das etapas do processo reaccional 
quando se aplica o tratamento de oxidação a soluções, contendo compostos 
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A água é, com o ar, o produto natural mais indispensável à vida do homem. 
Privados de água, o homem e os animais superiores não podem sobreviver mais do que 
algumas horas ou poucos dias, e na ausência prolongada de água todas as manifestações 
vitais são inibidas, mesmo nos seres mais rudimentares. 
A sua importância para a vida dos indivíduos é semelhante à que o progresso, a 
comodidade e a segurança têm nas sociedades humanas. Quanto mais avançada é a 
sociedade, maior é a necessidade de água e mais complexo e dispendioso se torna o 
problema do seu fornecimento, na quantidade e condições higiénicas convenientes, pelos 
cuidados e meios técnicos que estes exigem. 
 
2.1.1. O CICLO DA ÁGUA 
A Água existente no Planeta Terra, não constitui uma realidade estática. Tal 
como todos os outros elementos essenciais à Vida, ela integra-se em complexos ciclos 
biogeoquímicos, que a mantêm em circulação permanente, entre os diversos 
compartimentos identificáveis no ciclo da Água (figura 2.1). 
Estabelece-se, assim, um sistema fechado, no qual a quantidade total se mantém 
praticamente constante. E nele, a água é mantida em circulação pela energia solar, que 
sobre ela actua, directa e indirectamente. O que se altera é a sua qualidade e 
disponibilidade.  
No sistema global identificam-se diversos subsistemas ou compartimentos, com 
localização e características próprias, geográficas e ecológicas. Cada compartimento 
apresenta um volume mais ou menos constante. 
Importa realçar o movimento contínuo da água entre a superfície do planeta e a 
atmosfera, através dos processos de evaporação da água superficial (oceanos, lagos e rios, 
glaciares e zonas geladas, solo, etc.) e de transpiração da biomassa. Estes fenómenos são 
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condicionantes das características das massas de ar atmosférico, da dinâmica das suas 
alterações e do estabelecimento dos movimentos cíclicos do conjunto. Globalmente, 
podem identificar-se os seguintes fenómenos, no mecanismo do ciclo hidrológico: 
1 – Transferência da água, na fase de vapor, do Planeta para a atmosfera, por 
evaporação nos estados líquido e sólido e por transpiração das plantas; 
2 – Transporte da água, entre as suas diversas fases, através de diferentes 
processos de circulação (locais e regionais) e pela circulação atmosférica geral;  
3 – Condensação parcial do vapor de água da atmosfera sob a forma de partículas 
(líquidas e sólidas), presentes em suspensão no ar, onde formam aerossóis (nuvens e 
nevoeiros); 
4 – Transferência da água, presente nas fases líquida ou sólida da atmosfera, para 
a superfície do Planeta, por precipitação ou por outras formas de deposição; 
5 – Escoamento e retenção da água na superfície e sua infiltração no subsolo, 
com processos adicionais de absorção pelos sistemas radiculares das plantas.  
 
Figura 2.1. Ciclo da água. 
(http://www.inag.pt/inag2004/port/divulga/pdf/OCiclodaAgua.pdf) 
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Embora a água seja abundante no nosso planeta só 2,5% é, potencialmente, 
utilizável para o consumo humano: 
– 1,76% está na forma de gelos ou glaciares ou a tão grande profundidade que se 
torna inviável, em termos económicos e a curto prazo, a sua extracção; 
– os restantes 0,74% são a parte disponível e pode-se encontrar sob as formas de: 
– humidade do solo; 
– águas subterrâneas; 
– vapor de água e 
– lagos e rios. 
 
Figura 2.2. Disponibilidade de água doce mundial em 1995 (Alcamo et al., 2000). 
 
2.2.  POLUIÇÃO DA ÁGUA 
A Água, devido às características físico-químicas próprias que a definem como 
substância natural indispensável à Vida, não se encontra no estado puro na Natureza. 
Essa presença, que é indissociável de substâncias estranhas, presentes em solução e/ou 
em suspensão (sejam elas sólidas, líquidas ou gasosas), afecta necessariamente as suas 
características e a sua capacidade potencial de utilização, para os diferentes usos 
possíveis. A presença de substâncias estranhas pode, porém, gerar problemas específicos, 
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nomeadamente ao nível de Saúde Pública, usos económicos e/ou a criação de disfunções 
ambientais. 
A adequabilidade de uma determinada massa de água à sua utilização para 
determinados fins, está associada ao conceito de Qualidade. 
Há um limite, entre a presença, habitual e normal, de determinadas substâncias 
nas águas naturais e a presença de substâncias inabituais ou em quantidade excessiva, que 
afectam a sua qualidade e as suas possibilidades de uso. As primeiras integram-se nos 
ciclos biogeoquímicos dominantes sendo eliminadas da fase líquida mediante processos 
de auto-regeneração. 
Algumas definições de Poluição: 
Carta Europeia da Água, (1968), no seu ponto V refere: 
“A poluição é uma alteração, geralmente provocada pelo homem, da qualidade da 
água, que a torna imprópria ou perigosa para o consumo humano, para a indústria, 
agricultura, pesca e actividades recreativas, para os animais domésticos e para a vida 
selvagem”. 
“Introdução directa ou indirecta, pela actividade humana, de substâncias, 
vibrações, calor ou ruído na atmosfera, água ou solos, susceptíveis de constituir um risco 
para a saúde humana, ou para a qualidade do ambiente, conduzir a danos materiais ou 
prejudicar ou interferir com a utilização do ambiente, para fins recreativos ou outras 
legítimas utilizações" (Directiva 96/61/CE). 
"Poluição da água será uma qualquer modificação, quer natural quer artificial, 
que directa ou indirectamente modifique a qualidade da água e altere ou destrua o 
equilíbrio dos ecossistemas e dos recursos naturais, de tal modo que: 
1 – provoque perigos para a Saúde Pública; 
2 – diminua a sua adequabilidade ou eficiência e o bem-estar do Homem e das 
suas comunidades; 
3 – reduza os usos benéficos da água" (UNESCO, 1982). 
Tem algum significado adicionar à definição de poluição um outro conceito que, 
por vezes, é alternativamente apresentado: o conceito de contaminação, o qual é definido 
como a depreciação da qualidade da água provocada pela descarga de esgotos ou resíduos 
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industriais, que induzam efectivos riscos para a Saúde, ou efeitos equivalentes. Neste 
mesmo sentido, a Organização Mundial de Saúde, (OMS) utiliza o termo contaminação 
para caracterizar a introdução ou descarga na água de organismos patogénicos ou de 
substâncias tóxicas, que a tornem imprópria para consumo público e/ou usos domésticos. 
Da definição de poluição decorrerá a de poluente, como qualquer substância ou 
agente que provoque poluição. Obviamente, que esta aproximação qualitativa do 
problema, terá de ser completada com a sua aproximação quantitativa. Chegar-se-á assim, 
à definição de parâmetros indicativos das concentrações adequadas desses poluentes, ou 
seja, à definição das concentrações recomendadas (ou desejáveis) dessas substâncias e 
dos limites, a partir dos quais processos, ou reacções indesejáveis, sejam previsíveis. Esta 
questão é complexa, uma vez que as consequências decorrentes da presença de um 
determinado poluente conhecem patamares de comportamento do sujeito em relação a 
esse facto. 
O problema do comportamento dos poluentes é, para cada um deles, função da 
natureza (qualidade), da quantidade em que está presente, do organismo-alvo (variando 
eventualmente com a fase do ciclo de vida em que ele se encontra) e do contexto 
ambiental em que a acção se insere, incluindo as suas vertentes espácio-temporais. 
A esta problemática, importa associar uma outra vertente, por vezes minimizada, 
a dos limites do rigor analítico na determinação dos poluentes, em termos de 
identificação e de quantificação das substâncias que se está a considerar. 
Do ponto de vista técnico, a identificação de substâncias, sobretudo quando 
presentes em quantidades vestigiais, representa um problema cuja resolução prática não 
é, nem evidente nem actualmente possível, em toda a sua globalidade. 
 
2.2.1. NATUREZA DOS POLUENTES 
A natureza dos poluentes, cujos efeitos nocivos sobre a qualidade/composição da 
água, que têm vindo a ser detectados, não foi um factor constante ao longo dos tempos e 
é previsível a sua modificação/evolução nos próximos tempos. 
A evolução dos problemas mais evidentes de poluição hídrica na Europa pode ser 
sumariada na cronologia da Figura 2.3. Como é óbvio, as fronteiras das datas não são 
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rígidas, correspondendo apenas a indicações, relativamente ao auge das preocupações 






































 Tipologia das poluições 
1950 
Deplecção do oxigénio dissolvido e efeitos 
subsequentes 
1960 Eutrofização 
1970 Metais pesados 
1980 Acidificação das águas, presença de 
micropoluentes, abundância de nitratos 
1990 
Contaminação de águas subterrâneas com 
nitratos, compostos orgânicos, 
microorganismos patogénicos, etc. 
2000 Novos poluentes orgânicos, chumbo 
Figura 2.3. Ocorrência e percepção de problemas de poluição hídrica importantes. 
 
Após o predomínio das problemáticas ligadas aos esgotos domésticos, seguiu-se, 
como consequência delas e das actividades agrícolas em intensificação, os problemas 
ligados à industrialização. Paralelamente, a preocupação foi sendo transladada das águas 
superficiais para as águas subterrâneas, englobando, a nível da década de 80 do século 
passado, os problemas das chuvas ácidas e dos seus impactes. 
A classificação dos poluentes pode ser apresentada de diversas maneiras, sempre 
incompletas e em evolução dinâmica, como seja por famílias de compostos; tabela 2.1 
(Anexo VIII da Directiva 2000/60/CE), por substâncias prioritárias; (Anexo X, da 
Directiva 2000/60/CE- Decisão N.º 2455/2001/CE do Parlamento Europeu e do Conselho 
de 20 de Novembro de 2001) e por principais grupos de poluentes, efeitos deles 
decorrentes e origens mais usuais (Tabela 2.2). 
 
  
CAPÍTULO II – INTRODUÇÃO 
- 11 - 
 
 
Tabela 2.1. Classificação dos principais poluentes (Anexo VIII da Directiva 2000/60/CE). 
 
1 – Compostos organo-halogenados e substâncias susceptíveis de formar 
esses compostos no meio aquático. 
2 – Compostos organofosforados. 
3 – Compostos organoestânicos. 
4 – Substâncias e preparações com propriedades comprovadamente 
carcinogénicas ou mutagénicas ou com propriedades susceptíveis de afectar 
a reprodução no meio aquático ou através deste. 
5 – Hidrocarbonetos persistentes e substâncias orgânicas tóxicas, persistentes 
e bioacumuláveis. 
6 – Cianetos. 
7 – Metais e respectivos compostos. 
8 – Arsénio e respectivos produtos fitofarmacêuticos. 
9 – Biocidas e produtos fitofarmacêuticos. 
10 – Matérias em suspensão. 
11 – Substâncias que contribuem para a eutrofização (em especial, nitratos e 
fosfatos). 
12 – Substâncias com influência desfavorável no equilíbrio oxigénio. 
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Efeitos resultantes da sua 
presença na água 




Desoxigenação das águas, morte de 
peixes e outros organismos aquáticos 
aeróbios, formação e libertação de 
odores.  
Efluentes domésticos e industriais 
aparentados; destilarias; fábricas de 
conserva; unid. de fabrico de 
cerveja; unid. de fabrico de 
lacticínios; unid. de produção de 
pasta e fabrico de papel; criação 
animal.  
2. Substâncias tóxicas, 




Níquel, Zinco e 
radionuclidos  
Mortandade de peixes, animais 
domésticos e de criação; mortandade 
de algas e demais organismos 
planctónicos; bioacumulação e 
biomagnificação em tecidos 
moluscos e peixes.  
Indústrias de tratamento de 
superfícies metálicas (cromagem, 
niquelagem. etc.); tratamento de 
fosforites e de bauxite; produção de 
cloro; curtumes; fabrico de baterias 
e acumuladores.  
3. Ácidos e álcalis  
Ruptura da capacidade tamponizante 
das águas; alterações nos sistemas 
ecológicos, com modificações das 
populações dominantes.  
Efluentes de minas de carvão; 
siderurgias; unid. têxteis; efluentes 
de ind. químicas; lavandarias; 
efluentes de lavagem de reactores de 
unid. de lacticínios; efluentes unid. 
de despeliculagem química de 
vegetais (tomate, etc.). 
4.Desinfectantes, tais 
como cloro e 
derivados, ozono, água 
oxigenada, formalina, 
fenóis, etc.  
Eliminação selectiva de 
microrganismos; formação sabores e 
odores em águas tratadas; formação 
de derivados tóxicos e/ou 
mutagénicos, etc.  
Unid. de branqueamento de pasta e 
papel; fabrico de antibióticos; unid. 
de produção de gás, alcatrões, etc; 
unid. de produção de tintas e outros 
produtos químicos.  
5. Sais de origem 
inorgânica, em especial 
cloretos, fluoretos, 
silicatos. 
Modificações das características da 
água, tais como conductividade, 
dureza e salinidade; formação de 
precipitados e suspensões coloidais; 
formação de colorações.  
Unid. metalúrgicas de cimento; 
cerâmicas; descargas e efluentes de 
minas e unid. de separação de 
metais; efluentes de poços de 
combustíveis fósseis.  
6.Substâncias 
oxidantes e reductoras, 
tais como amoníaco, 
nitratos e nitritos, 
sulfuretos e sulfitos.  
Desoxigenação das águas; 
possibilidade de indução efeitos 
eutrofizantes; crescimento selectivo 
odores.  
Unid. de produção de gás e carvão; 
fabrico de adubos e fertilizantes; 
fabrico de explosivos, pigmentos, 
tintas e branqueamento de pasta de 




Sólidos flutuantes e produtos 
decantáveis; espumas de 
eutrofização; depósitos de fundo 
anaeróbios; formação de odores e de 
espumas; mortalidade de peixes.  
Produção de detergentes; unid. de 
curtumes; unidades agroalimentares; 
produção de açúcar; fabrico de lã; 
criação de galináceos; refinarias de 




Infecções no Homem e animais 
domésticos; doenças e pragas 
vegetais através de águas 
contaminadas.  
Efluentes de matadouros; 
processamento de lã; abate e 
processamento de galináceos e 
outras aves; formação de fungos em 
obras de tratamento de efluentes. 
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Pode-se adicionar à lista apresentada atrás, um outro factor e agente de poluição, 
não englobável neste critério, o das variações térmicas. Pela sua importância prática, 
pode restringir-se a análise às consequências da elevação da temperatura, a vulgarmente 
designada poluição térmica. 
Os seus efeitos fundamentais são os seguintes: 
1 – Diminuição da solubilidade do 
oxigénio na água, reduzindo as 
disponibilidades existentes e facilitando o 
desencadear de situações de anaerobiose 
ou de desoxigenação; 
2 – Aumento da sensibilidade de 
muitos organismos aquáticos a eventuais 
tóxicos presentes, como reflexo também 
do aumento da actividade metabólica e da 
velocidade das reacções químicas e 
bioquímicas envolvidas; 
3 – Possibilidades de serem excedidos os limites de tolerância de organismos 
estenotérmicos, em especial em fases críticas da sua evolução ou do seu ciclo vital, 
levando à sua redução/eliminação; 
4 – Aumentos da temperatura favorecem a substituição de grupos de algas 
normais por outros mais termotolerantes (ex. cianofíceas), podendo gerar-se odores e 
sabores desagradáveis na água, provocados por substâncias por elas excretadas; 
5 – O aumento da actividade respiratória, face à evolução menos marcada da 
actividade fotossintética, traduz-se primeiro por uma diminuição da produtividade líquida 
e, a partir de níveis térmicos da ordem dos 35-40°C, por efeitos desnaturantes das 
proteínas dos organismos fotossintéticos e efectiva redução/anulação, dessa capacidade. 
As origens mais usuais de choques térmicos na água, são as descargas de centrais 
térmicas de diversos tipos, ou de torres de arrefecimento de águas fabris, de unidades 
produtivas. 
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Um outro critério indispensável de classificação dos poluentes hídricos tem a ver 
com o seu comportamento no interior dos ecossistemas, ou se quiser, mais 
especificamente no contexto do ciclo do Carbono e da biodegradabilidade dos produtos. 
É, com efeito, indispensável verificar se os poluentes em causa podem ou não 
constituir um substrato para o desenvolvimento de organismos heterotróficos. Aqueles, 
em relação aos quais tal se verifica, são designados por biodegradáveis.  
Os outros, que não são reintegrados em 
processos de reciclagem biológica, dizem-se não 
biodegradáveis. Mas este não é um grupo 
homogéneo, na medida em que a concentração no 
meio de alguns destes compostos poderá ser 
afectada por processos não biológicos (ex. 
imobilizados por processos de absorção/adsorção 
em sedimentos), dizendo-se por isso não 
conservativos. Outros, pelo contrário, apresentam 
concentração constante, dizendo-se conservativos. 
Por outras palavras, nos primeiros, o fluxo mássico pode decrescer ao longo do 
trajecto de uma corrente, mantendo-se constante nos segundos. O único processo para 
diminuir a sua concentração, até à data, de forma económica e eficiente, é a diluição. 
Alternativamente, para redução das entradas no sistema pode-se recorrer a 
processos de reciclagem ou ao desenvolvimento de tecnologias menos poluentes.  
Os poluentes não conservativos são aqueles cuja degradação no sistema inclui 
esquemas de rápida oxidação, imobilização ou decomposição, mediante processos 
naturais de autoregeneração, ou recorrendo a tratamentos artificiais dos efluentes 
poluídos. Trata-se, por exemplo, de substâncias orgânicas facilmente biodegradáveis, 
presentes nos efluentes domésticos ou de indústrias agroalimentares. Os sólidos 
decantáveis depositam-se por gravidade e os outros produtos, presentes em solução, 
integram-se rapidamente em processos bioquímicos biodegradativos.  
A classificação dos fenómenos de poluição hídrica, pode, também ser classificada 
relativamente ao modo como são desencadeados esses processos.  
Assim, várias vertentes podem ser consideradas. Em primeiro lugar, pode-se 
distinguir entre causas naturais e artificiais, considerando as primeiras como 
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independentes das acções antropogénicas e atribuindo ao Homem a responsabilidade das 
segundas. Em relação às causas artificiais, estas podem, por sua vez, ser subdivididas em 
acidentais ou não intencionais (como sucede por exemplo no caso da poluição difusa) e 
deliberadas, como se verifica tipicamente no caso das descargas intencionais. Em relação 
aos episódios de poluição não acidentais, podem ser classificados de acordo com a forma 
como os poluentes são introduzidos no ambiente aquático e pelas actividades ou 
processos geradores dessa descarga. 
Para que seja possível um controlo efectivo da poluição, é indispensável 
estabelecer uma distinção, tão clara quanto possível, entre as fontes, pontuais e difusas, 
que podem estar na origem do episódio de poluição considerado.  
A poluição gerada por fontes pontuais diz respeito, em princípio, a emissões em 
que o caudal é no seu todo convergente num ou mais canais bem definidos, com pontos 
de descarga distintos e claramente 
identificáveis.  
Incluem-se nesta situação, as descargas 
de águas residuais industriais, domésticas ou 
urbanas, as águas de ocorrência de origem 
urbana e, eventualmente, se cumprirem os 
princípios estabelecidos na definição, fugas de 
reservatórios de armazenamento de líquidos 
diversos, de instalações industriais, de explorações agrícolas e de aterros sanitários.  
No que respeita à poluição gerada por fontes difusas, ela englogba as situações 
em que os pontos de emissão são muito difíceis de identificar ou de controlar, não 
podendo ser efectuada uma medição pontual da carga ou do caudal envolvido. O processo 
poderá estar espalhado de forma directa ou dispersa em toda a bacia de recepção.  
Incluem-se neste contexto exemplos vários, como os da poluição de origem 
agrícola e da poluição veiculada pela atmosfera, quer os poluentes sejam originados por 
poluição difusa (ex. gases de escape) ou pontual (ex. emissões de centrais eléctricas ou 
outras unidades industriais). A principal distinção entre as descargas pontuais e difusas, 
diz respeito à capacidade de remoção dos poluentes, que estão disponíveis no primeiro 
caso, enquanto que tal não se verifica no segundo caso (ou, pelo menos, de forma 
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No caso dos episódios de poluição difusa, o processo mais óbvio de controlo 
reside numa acção preventiva a montante, tendente à redução dos quantitativos aplicados 
(ex. redução no uso de pesticidas não biodegradáveis ou dos fertilizantes aplicados). 
Em termos ambientais, os processos globais de poluição hídrica difusa que mais 
afligem a União Europeia (UE) (zonas industrializadas ou de agricultura intensiva) são as 
situações de acidificação das águas, devido a emissões de NOx, SOx e NH3, para a 
atmosfera e as de eutrofização das massas de água, devido à presença excessiva de 
nutriente. 
A estas duas origens usuais de poluição hídrica, poderia adicionar-se uma 
terceira: a poluição acidental. Esta situação ocorre quando se verifica uma descarga de 
poluentes, a partir de uma fonte pontual, devido a circunstâncias acidentais ou 
imprevistas. O impacte sobre o Ambiente e os efeitos a nível das possibilidades de uso da 
água são semelhantes aos observados no caso dos episódios de poluição associados a 
fontes pontuais. Contudo, podem produzir efeitos instantâneos ou mediatos, mais 
dramáticos e com resultados eventualmente catastróficos. Considerando a globalidade das 
situações poderá apresentar-se uma grelha da classificação sumarizada na tabela 2.3. 
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Tabela 2.3. Origens de poluição. 
 
A. Fontes susceptíveis de controlo pontual  
1. Efluentes domésticos e urbanos  
2. Efluentes industriais  
(a) predominantemente orgânicos  
(b) predominantemente inorgânicos  
(c) mistos  
(d) descargas térmicas  
(e) substâncias radioactivas  
3. Resíduos gerados na superfície de áreas impermeáveis  
(a) poluentes descarregados inadvertidamente  
(b) emissões que poderiam ser evitadas (ex. águas de superfície de aeroportos e 
zonas industriais) 
4. Resíduos gerados em locais especificamente drenados  
(a) sólidos em suspensão provenientes de estaleiros de construção civil, 
pedreiras e minas  
(b) escorrências provenientes de pilhas de resíduos  
(c) lixiviados de aterros sanitários assentes em telas impermeáveis  
(d) efluentes de drenagem de minas (contendo poluentes dissolvidos)  
5. Descargas ilegais, ou seja, teoricamente controlados pela legislação vigente 
mas em situações onde se não verifica monitorização da mesma.  
 
B. Fontes difusas  
1. Águas subterrâneas contaminadas e caudais de drenagem natural  
2. Dispersão de materiais devida a distúrbios e turbilhões provocados pela 
navegação (ex. sólidos ressuspendidos)  
3. Quedas pluviométricas contaminadas e depósitos atmosféricos  
4. Descargas acidentais, imprevisíveis no espaço e no tempo  
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2.3.  CONCEITO DE QUALIDADE DA ÁGUA 
Muitas vezes ao utilizar o termo Qualidade, a questão, é, logicamente, a de 
procurar esclarecer se Poluição e Qualidade são conceitos antagónicos, ou se, pelo 
contrário, é necessário aprofundar a análise de modo a definir rigorosamente esses dois 
conceitos, determinando se são compatíveis em determinados contextos, ou se se 
excluem mutuamente, em todas as circunstâncias. 
Algumas definições de Qualidade da Água: 
“Qualidade da água consiste em estabelecer para cada massa hídrica (cursos de 
água, albufeiras, nascentes, poços, lagos, etc.) as utilizações que se pretende manter e, a 
partir daí, a qualidade da água necessária para as poder autorizar, de acordo com as 
normas nacionais e internacionais estabelecidas” (Mendes e Oliveira, 2004). 
“Conjunto de valores de parâmetros físicos, químicos, biológicos e 
microbiológicos da água que permitem avaliar a sua adequação para determinados usos 
directos ou potenciais” (Mendes e Oliveira, 2004). 
No entanto, se se considerar que a água é, em primeiro lugar, uma componente 
ambiental, suporte da vida e elemento regulador dos mais diversos ecossistemas, 
envolvente das diversificadas utilizações que a sociedade humana pretende dar-lhe, a 
definição surge como o conjunto das características físicas, químicas, biológicas e 
ecológicas que lhe são próprias, expressas em concentrações de substâncias orgânicas e 
inorgânicas, espécies químicas e parâmetros físicos e, 
ainda, pela composição e estado do biota. 
Uma massa de água é boa ou má consoante o 
conjunto das características qualitativas que possui 
corresponda ou não, àquele que, naturalmente, a 
generalidade das águas apresenta e é própria ou 
imprópria para determinado uso consoante a sua 
qualidade esteja em conformidade com os padrões ou normas estabelecidos. 
Objectivo de Qualidade da Água: qualidade pretendida para uma massa de água 
por um determinado período de tempo ou a alcançar dentro de um determinado prazo. 
Nenhuma água é boa para todos os fins. Não há, por isso, e nessa perspectiva, 
nenhuma água cuja qualidade seja adequada para todos os fins, em termos absolutos. 
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Uma água serve para determinados fins, e é para esses, e só para esses, que ela é ou pode 
ser boa, isto é que tem qualidade para ser utilizada, para cumprir esses objectivos 
específicos.  
A qualidade de uma massa de água varia no espaço e no tempo e é função, 
fundamentalmente, de: 
– Condições climáticas; 
– Composição físico-química de base, reflexo do tipo de estratos geológicos 
percorridos; 
– Contaminação físico-química; 
– Qualidade microbiológica. 
Actualmente, quando se pretende testar a qualidade de uma água (seja ela 
para uso doméstico, industrial ou outro), esta deve ser sujeita a: 
– Um processo normalizado de recolha de amostras; 
– Uma caracterização com base num conjunto de parâmetros, em função da 
finalidade pretendida para essa água; 
– Um tratamento de forma a eliminar possíveis contaminantes e melhorar a sua 
qualidade. 
 
2.3.1. LEGISLAÇÃO APLICÁVEL 
Na Comunidade Europeia, a Directiva 2000/60/CE -Directiva Quadro da Água é 
o documento que define a acção comunitária no domínio da política da água e tem como 
principal objectivo ambiental, assegurar a obtenção e manutenção do “ bom estado” de 
todas as águas, superficiais, subterrâneas e costeiras da Comunidade, definindo uma 
estratégia de luta contra a poluição da água. Apresenta, no anexo X (Decisão 
nº2455/2001/CE) uma lista dinâmica, de substâncias prioritárias (33) que é revista cada 
quatro anos e dentro destas algumas foram identificadas como substâncias perigosas 
prioritárias (figura 2.4). Nesta Directiva, especificam-se as medidas a tomar para 
conseguir a protecção integrada da água e sua qualidade química e ecológica, mediante a 
redução progressiva da poluição existente e no caso das substâncias perigosas prioritárias 
a eliminação progressiva das suas descargas, emissões e fugas. Para além do controle dos 
compostos incluídos nesta lista, refere já os aspectos biológicos e hidromorfológicos do 
meio a ter em conta para se fazer um diagnóstico integrado da qualidade. 
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Figura 2.4. Conceito de substância prioritária. 
 
Como complemento a esta Directiva, surgiu em 2006 a Directiva 2006/118/CE 
relativa à protecção das águas subterrâneas. 
A Directiva 2008/105/CE impõe já normas de qualidade ambiental para as 
substâncias prioritárias e para outros poluentes, (tabela 2.4). Apresenta, no seu Anexo II, 
(Tabela 2.5) a lista das substâncias prioritárias no domínio da política da água, alterando 
o anexo X da Directiva 2000/60/CE, e no Anexo III, (tabela 2.6) a lista de substâncias 
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Tabela 2.4. Normas de qualidade ambiental para substâncias prioritárias e para outros poluentes (Directiva 2008/105/CE- Anexo I). 
NQA:normas de qualidade ambiental; MA: média anual; CMA: concentração máxima admissível. Unidade: [µg/L] para colunas 4 a 7 [µg/kg] para coluna 8 
(1) (2) (3) (4) (5) (6) (7) (8) 
N° Nome da substância 








Outras águas de 
superfície 
CMA- NQA 
Águas de superfície 
interiores 
CMA- NQA 




(1) Alacloro 15972-60-8 0.3 0.3 0.7 0.7  
(2) Antraceno 120-12-7 0.1 0.1 0.4 0.4  
(3) Atrazina 1912-24-9 0.6 0.6 2.0 2.0  
(4) Benzeno 71-43-2 10 8 50 50  
(5) Difenileter bromado 32534-81-9 0.0005 0.0002 Não aplicável Não aplicável  
(6) 
Cádmio e seus compostos 
(dependendo das classes de 
dureza da agua) 
7440-43-9 
≤ 0.08 (Classe 1) 
0.08 (Classe 2) 
0.09 (Classe 3) 
0.15 (Classe 4) 
0.25 (Classe 5) 
0.2 
≤ 0.45 (Classe 1) 
0.45 (Classe 2) 
0.6 (Classe 3) 
0.9 (Classe 4) 
1.5 (Classe 5) 
  
(6a) Tetracloreto de carbono 56-23-5 12 12 Não aplicável Não aplicável  
(7) C10-13 Cloroalcanos 85535-84-8 0.4 0.4 1.4 1.4  
(8) Clorofenvinfos 470-90-6 0.1 0.1 0.3 0.3  
(9) Cloropirifos (Cloropirifos-etil) 2921-88-2 0.03 0.03 0.1 0.1  
(9a) 
Ciclodieno plaguicidas: Aldrina 





Σ=0.01 Σ=0.005 Não aplicável Não aplicável  
(9b) 
DDT total Não aplicável 0.025 0.025 Não aplicável Não aplicável  


















































































































Tabela 2.4. Normas de qualidade ambiental para substâncias prioritárias e para outros poluentes (Directiva 2008/105/CE- Anexo I) (Cont.).  
NQA:normas de qualidade ambiental; MA: média anual; CMA: concentração máxima admissível. Unidade: [µg/L] para colunas 4 a 7 [µg/kg] para coluna 8 
(1) (2) (3) (4) (5) (6) (7) (8) 










Outras águas de 
superfície 
CMA- NQA 
Águas de superfície 
interiores 
CMA- NQA 




(10) 1,2-Dicloroetano 107-06-2 10 10 Não aplicável Não aplicável  
(11) Diclorometano 75-09-2 20 20 Não aplicável Não aplicável  
(12) Di(2-etilhexil)-ftalato (DEHP) 117-81-7 1.3 1.3 Não aplicável Não aplicável  
(13) Diurão 330-54-1 0.2 0.2 1.8 1.8  
(14) Endosulfão 115-29-7 0.005 0.0005 0.01 0.004  
(15) Fluoranteno 206-44-0 0.1 0.1 1 1  
(16) Hexaclorobenceno 118-74-1 0.01 0.01 0.05 0.05 10 
(17) Hexaclorobutadieno 87-68-3 0.1 0.1 0.6 0.6 55 
(18) Hexaclorociclohexano 608-73-1 0.02 0.002 0.04 0.02  
(19) Isoproturão 34123-59-6 0.3 0.3 1.0 1.0  
(20) Chumbo e seus compostos 7439-92-1 7.2 7.2    
(21) Mercurio e seus compostos 7439-97-6 0.05 0.05 0.07 0.07 20 
(22) Naftaleno 91-20-3 2.4 1.2 Não aplicável Não aplicável  
(23) Níquel e seus compostos 7440-02-0 20 20 Não aplicável Não aplicável  






























Tabela 2.4. Normas de qualidade ambiental para substâncias prioritárias e para outros poluentes (Directiva 2008/105/CE- Anexo I) (Cont.).  
NQA:normas de qualidade ambiental; MA: média anual; CMA: concentração máxima admissível. Unidade: [µg/L] para colunas 4 a 7 [µg/kg] para coluna 8 
(1) (2) (3) (4) (5) (6) (7) (8) 












Águas de superfície 
interiores 
CMA-NQA 




(26) Pentaclorobenzeno 608-93-5 0.007 0.0007 Não aplicável Não aplicável Não definido. 










Não aplicável Não aplicável Não aplicável Não aplicável  
Benzo(a)pireno 50-32-8 0.05 0.05 0.1 0.1  
Benzo(b)fluoranteno 205-99-2 Σ=0.03 Σ=0.03 Não aplicável Não aplicável  
Benzo(k)fluoranteno 207-08-9      
Benzo(g,h,i)-perileno 191-24-2 Σ=0.002 Σ=0.002 Não aplicável Não aplicável  
Indeno(1,2,3-cd)-pireno 193-39-5      
(29) Simazina 122-34-9 1 1 4 4  
(29a) Tetracloroetileno 127-18-4 10 10 Não aplicável Não aplicável  
(29b) Tricloroetileno 79-01-6 10 10 Não aplicável Não aplicável  
(30) 
Compostos de tributiltín 
(tributiltín-catião) 
36643-28-4 0.0002 0.0002 0.0015 0.0015  
(31) 
Triclorobenzenos 
(todos os isómeros) 
12002-48-1 0.4 0.4 Não aplicável Não aplicável  
(32) Triclorometano 67-66-3 2.5 2.5 Não aplicável Não aplicável  
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Tabela 2.5. Substâncias prioritárias (Anexo II, da Directiva 2008/105/CE).  
Nº Número CAS 
(1)
 Número EU 
(2)
 









(1) 15972-60-8 8 240-110-8 Alacloro  
(2) 120-12-7 204-371-1 Antraceno X 
(3) 1912-24-9 217-617-8 Atrazina  
(4) 71-43-2 200-753-7 Benzeno  
(5) 
Não aplicável Não aplicável Éter difenílico bromado(4) X(5) 
32534-81-9 Não aplicável 
Éter pentabromodifenílico 
(números congéneres 
28, 47, 99, 100, 153 e 154) 
 
(6) 7440-43-9 231-152-8 
Cádmio e compostos de 
cádmio 
X 




(8) 470-90-6 207-432-0 Clorfenvinfos  
(9) 2921-88-2 220-864-4 Cloropirifos X 
(10) 107-06-2 203-458-1 1,2-dicloroetano  
(11) 75-09-2 200-838-9 Diclorometano  
(12) 117-81-7 204-211-0 
Ftalato di (2-etil-hexilo) 
(DEHP) 
 
(13) 330-54-1 206-354-4 Diurão  
(14) 115-29-7 204-079-4 Endossulfão X 
(15) 206-44-0 205-912-4 Fluoranteno (6)  
(16) 118-74-1 204-273-9 Hexaclorobenzeno X 
(17) 87-68-3 201-765-5 Hexaclorobutadieno X 
(18) 608-73-1 210-158-9 Hexaclorociclo-hexano X 
(19) 34123-59-6 251-835-4 Isoproturão  
(20) 7439-92-1 231-100-4 
Chumbo e compostos de 
chumbo 
 
(21) 7439-97-6 231-106-7 
Mercúrio e compostos de 
mercúrio 
X 
(22) 91-20-3 202-049-5 Naftaleno  
(23) 7440-02-0 231-111-14 
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Tabela 2.5. Substâncias prioritárias (Anexo II, da Directiva 2008/105/CE) (Cont.). 
Nº Número CAS (1) Número EU (2) 










25154-52-3 246-672-0 Nonilfenol X 
104-40-5 203-199-4 (4-nonilfenol) X 
(25) 
1806-26-4 217-302-5 Octilfenol  
140-66-9 Não aplicável (4-(1,1′,3,3′-tetrametilbutil)-fenol)  
(26) 608-93-5 210-172-5 Pentaclorobenzeno X 
(27) 87-86-5 231-152-8 Pentaclorofenol  
(28) 




50-32-8 200-028-5 (Benzo(a)pireno) X 
205-99-2 205-911-9 (Benzo(b)fluoranteno) X 
191-24-2 205-883-8 (Benzo(g,h,i)perileno) X 
207-08-9 205-916-6 (Benzo(k)fluoranteno) X 
193-39-5 205-893-2 (Indeno(1,2,3-cd)pireno) X 
(29) 122-34-9 204-535-2 Simazina  
(30) 
Não aplicável Não aplicável Compostos de tributilestanho X 
36643-28-4 Não aplicável (Catião tributilestanho) X 
(31) 12002-48-1 234-413-4 Triclorobenzenos  
(32) 67-66-3 200-663-8 Triclorometano (clorofórmio)  
(33) 1582-09-8 216-428-8 Trifluralina  
(1) CAS: Chemical Abstracts Service. 
(2) Número UE: Inventário Europeu das Substâncias Químicas Existentes no Mercado (EINECS) ou Lista Europeia das 
Substâncias Químicas Notificadas (ELINCS). 
(3) Nos casos em que tenham sido seleccionados grupos de substâncias, mencionam-se representantes característicos como 
parâmetros indicativos (entre parêntesis e sem número). Para estes grupos de substâncias, o parâmetro indicativo deve ser 
definido através do método analítico. 
(4) Estes grupos de substâncias incluem normalmente um número considerável de compostos. Não é actualmente possível 
definir parâmetros indicativos adequados. 
(5) Apenas o éter pentabromodifenílico (número CAS 32534-81-9). 
(6) O fluoranteno figura na lista como indicador de outros hidrocarbonetos aromáticos policíclicos mais perigosos. 
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Tabela 2.6. Lista das substâncias sujeitas a revisão para eventual identificação como 
substâncias prioritárias ou substâncias perigosas prioritárias (Anexo III, da Directiva 
2008/105/CE). 
Número CAS Número EU Designação da substância 
1066-51-9 - AMPA 
25057-89-0 246-585-8 Bentazona 
80-05-7  Bisfenol A 
115-32-2 204-082-0 Dicofol 
57-12-5  Cianetos livres 
7085 213-997-4 Glifosato 
7085 230-386-8 Mecoprope (MCPP) 
81-15-2 201-329-4 Xileno de almíscar 
1763-23-1  Ácido sulfónico perfluorooctano (PFOS) 
124495-18-7  





Em Espanha, a transposição da Directiva Quadro da Água foi feita através do Real 
Decreto 140/2003, no qual se estabelecem os critérios sanitários para a qualidade da 
água. O Real Decreto 1620/2007 define as condições básicas para a reutilização de águas 
depuradas de acordo com os usos permitidos (incorporando alguns conteúdos do Real 
Decreto 849/1986 e do Real Decreto 907/2007). 
Recentemente, o Real Decreto 60/2011 transpôs a Directiva 2008/105/CE 
estabelecendo as normas de qualidade da água para as substâncias prioritárias.  
A Ley 16/2002, estabelece níveis de prevenção e controlo integrado de 
contaminantes, redução de descarga de alguns contaminantes específicos e utilização de 
sistemas avançados de tratamento de águas residuais in situ. 
Em Portugal, a Lei 58/2005 aprova a Lei da Água fazendo a transposição da 
Directiva 2000/60/CE para o direito português e através do Decreto-Lei 103/2010 as 
normas de qualidade impostas pelo Anexo I da Directiva 2008/105/CE. O Decreto-Lei 
236/98 estabelece Normas, Critérios e Objectivos de Qualidade para a protecção do meio 
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aquático, melhoria da qualidade das águas em função dos seus usos principais e é 
aplicável a Águas Doces Superficiais e Subterrâneas destinadas à produção de água para 
consumo humano. O Decreto-Lei 306/2007 regula a Qualidade da Água para consumo 
humano.  
O Decreto-Lei 236/98, impõe valores limites de emissão, (VLE), Anexo XVIII, 
para as descargas de águas residuais que não sejam águas residuais urbanas, que estão 
abrangidas pelo Decreto-Lei 152/97. 
 
2.4. TRATAMENTO DE ÁGUAS RESIDUAIS 
O Decreto Lei 152/97, transpôs para o direito português a Directiva 91/271/CEE, 
relativamente a algumas das condições gerais a que uma dada utilização do domínio 
hídrico, a descarga de águas residuais urbanas nos meios aquáticos, deve observar. 
Assim, define os diferentes tipos de águas residuais: 
a) «Águas residuais domésticas»: as águas residuais de serviços e de instalações 
residenciais, essencialmente provenientes do metabolismo humano e de actividades 
domésticas;  
b) «Águas residuais industriais»: as águas residuais provenientes de qualquer tipo 
de actividade que não possam ser classificadas como águas residuais domésticas nem 
sejam águas pluviais;  
c) «Águas residuais urbanas»: as águas residuais domésticas ou a mistura destas 
com águas residuais industriais e ou com águas pluviais. 
Define, igualmente, as zonas de descarga, como sensíveis e menos sensíveis. 
Aquele documento tem sofrido actualizações que constam dos Decreto-Lei 
236/98 (condicionamentos de descarga e os objectivos de qualidade do meio receptor, 
para águas residuais urbanas), Decreto-Lei 149/2004 e Decreto-Lei 198/2008. Existem 
ainda normas sectoriais para alguns tipos de instalações industriais, nomeadamente 
matadouros e explorações de suinicultura, curtumes, etc. 
O grau de depuração a fixar ao tratamento das águas residuais resulta da 
conjugação da legislação nacional existente com as normas da Organização Mundial de 
Saúde (OMS), associadas aos condicionamentos de descarga, resultantes dos objectivos 
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de qualidade a atingir no meio receptor ou à possibilidade de reutilização do efluente 
tratado. 
As águas residuais podem ser lançadas em vários meios naturais receptores: solo, 
colectores municipais e meio aquático. Porém, as águas superficiais são o destino mais 
frequente. O impacto provocado por aquelas, no meio receptor, depende não só das suas 
características, mas também, das do meio receptor. Este deverá apresentar, após a 
descarga, características idênticas às iniciais. 
 
2.4.1. ESTAÇÕES DE TRATAMENTO DE ÁGUAS RESIDUAIS (ETARs) 
O tratamento de uma água residual tem por objectivo a redução ou eliminação de 
alguns dos seus constituintes, através da aplicação de operações unitárias físicas e 
processos unitários químicos e biológicos. A combinação destes permite obter o sistema 
de tratamento mais adequado à qualidade final da água residual tratada, (Metcalf e Eddy, 
1991). 
A selecção do sistema de tratamento a implementar deve ter em atenção: o tipo de 
população servida pelo sistema de tratamento, o caudal, a composição típica da água 
residual bruta tratar (concentração dos parâmetros: Carência bioquímica de oxigénio, 
(CBO5), carência química de oxigénio, (CQO), sólidos suspensos totais, (SST), etc), a 
presença ou não de substâncias tóxicas que em determinadas concentrações poderão 
afectar os microorganismos presentes no tratamento biológico que possa ser introduzido e 
a necessidade de afinação do efluente (remoção de nutrientes, desinfecção, etc). Devem, 
ainda, ser conhecidas as concentrações finais pretendidas para cada componente, de modo 
a fixar o grau de eficiência a atingir. 
Os métodos aplicados para remoção de poluentes/contaminantes de maior 
relevância nas águas residuais são apresentados na tabela 2.7. 
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Tabela 2.7. Sistemas de tratamento, operações e processos unitários aplicados em águas 
residuais, (Metcalf e Eddy, 1991). 
Contaminante Operação, Processo unitário ou sistema de tratamento 
Sólidos suspensos 
“Screening, remoção de areias, sedimentação, filtração, 
flotação, adição química de polímeros, coagulação/ 
sedimentação, lagoas de estabilização, sistemas naturais 
(tratamento na terra) 
Compostos orgânicos 
biodegradáveis 
Lamas activadas, leitos percoladores, discos biológicos, 
lagoas de estabilização, filtros de areia, sistemas físico-
químicos, sistemas naturais 
Compostos orgânicos 
voláteis 
“Stripping”, transferência de gás, adsorção em carvão 
activado 
Organismos patogénicos 
Cloração, hipoclorinação, cloreto de bromo, ozonização, 
radiaões UV, lagoas de estabilização, sistemas naturais 
Azoto 
Nitrificação e desnitrificação, nitrificação e desnitrificação 
em filme fixo, “ stripping” de amónia, troca iónica, 
cloração ao “breakpoint”, sistemas naturais 
Fósforo 
Adição de sais metálicos, coagulação/ sedimentação com 
cal, remoção biológica, remoção biológica/ química, 
sistemas naturais 
Azoto e fósforo Remoção biológica de nutrientes 
Compostos orgânicos 
refractários 
Adsorção em carvão activado, ozonização, sistemas 
naturais, radiação UV (ultra-violeta), cloração 
Metais Pesados Precipitação química, troca iónica, sistemas naturais 
Compostos orgânicos 
dissolvidos 
Troca iónica, osmose inversa, electrodiálise 
 
Assim, o tratamento das águas residuais, que ocorre numa Estação de Tratamento 
de Águas Residuais, (ETAR) consiste em quatro fases designadas por tratamento 
preliminar, primário, secundário e terciário e está representado esquematicamente na 
figura 2.5.  
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Figura 2.5. Esquema geral de uma Estação deTratamento de Águas Residuais, (ETAR). 
 
 
No tratamento preliminar executa-se toda uma série de operações cuja finalidade 
visa criar condições para a optimização dos tratamentos seguintes, melhorando a sua 
eficiência. 
A primeira operação unitária que ocorre numa ETAR é a gradagem. Uma grade é 
um elemento com aberturas, geralmente de tamanho uniforme, que se utiliza para reter os 
sólidos grosseiros existentes na água residual. Esta operação tem como objectivo evitar 
que estes entupam tubagens, obstruam caleiras, ou prejudiquem o funcionamento dos 
restantes orgãos de tratamento. Quando se prevê que a água residual transporte areias 
deve ser instalado um desarenador à entrada da estação de tratamento. Os sólidos que 
ficam retidos nas grades são denominados sólidos ou materiais gradados. Estes sólidos 
são lançados em aterro. 
A equalização é uma operação unitária que consiste em diminuir ou até eliminar 
as cargas. A equalização é geralmente obtida através do armazenamento das águas 
residuais num tanque de grandes dimensões, a partir do qual o efluente é bombeado para 
a linha de tratamento. Com a equalização é possível controlar os caudais no sistema, 
evitar variações na carga orgânica, controlar o pH do efluente, obter capacidade de 
armazenamento e evitar elevadas concentrações de substâncias tóxicas. 
O tratamento primário consiste numa série de operações/processos unitários que 
podem ser: 
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Coagulação/ floculação: 
Com este tratamento pretende-se reduzir os sólidos em suspensão, a turbidez e a 
CBO5 das águas. As pequenas dimensões das partículas presentes na água, assim como a 
existência de cargas negativas na sua superfície originam suspensões coloidais muito 
estáveis e que dificilmente sedimentam. O processo coagulação tem por finalidade 
destabilizar estas suspensões.  
Assim, a adição de sais que contenham iões de carga eléctrica elevada 
(coagulantes), juntamente com um sistema de agitação rápida, promovem a sua 
destabilização que provoca a destruição dos coloídes. As partículas, já divididas serão 
agregadas, na operação seguinte, a floculação, que ocorre com agitação lenta e que 
promove o contacto entre as partículas de modo a que se unam e formem agregados de 
maior dimensão e portanto mais facilmente sedimentáveis. Nesta etapa pode, também, se 
necessário, recorrer-se à adição de floculantes (compostos químicos que facilitam o 
processo de agregação das partículas). Os factores que influenciam estas 
operações/processos são; o tipo e a dose de coagulante/floculante, o tempo e a energia de 
agitação nas duas fases do tratamento, as características da suspensão coloidal, a 
temperatura, o pH e alcalinidade da solução. 
Flotação/flutuação:  
Esta operação é utilizada na remoção de óleos, gorduras e sólidos suspensos e 
na separação e concentração de lamas. O processo de flotação consiste em pressurizar o 
efluente na presença de ar suficiente para se aproximar da saturação. Quando a mistura 
ar/líquido é libertada à pressão atmosférica, formam-se pequenas bolhas de ar que são 
libertadas da solução. Os flocos, os sólidos suspensos e as partículas de óleos ficam 
agregados a estas bolhas de ar e são removidos.  
Sedimentação/decantação:  
É a operação unitária através da 
qual, pela acção da gravidade, as 
partículas em suspensão com um peso 
específico superior ao da água se separam 
desta. Esta operação é muito utilizada para 
a eliminação de areias, matéria em 
suspensão (nos sistemas de tratamento 
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biológico, lamas activadas, lagoas de estabilização, ou ainda quando são adicionados 
reagentes para provocar uma precipitação de uma determinada substância). 
Em função da concentração em sólidos e da natureza das partículas (densidade e 
forma), distinguem-se diferentes tipos de sedimentação (discreta, floculenta, retardada e 
compressão). 
A operação decorre em unidades designadas por decantadores que recebem a 
água residual proveniente do tanque de equalização (quando existe), isenta de sólidos 
grosseiros, permitindo que esta deposite os sólidos orgânicos e inorgânicos em suspensão. 
O rendimento da operação depende não só da carga hidráulica como do tempo de 
retenção. 
Os métodos de tratamento em que a 
remoção de contaminantes é efectuada 
através de reacções biológicas são 
designados por processos unitários 
biológicos e/ou tratamento secundário. São 
processos biológicos, que podem ser 
realizados em meio aeróbio, anaeróbio, 
anóxico ou facultativo. Pode ser feito 
através de lamas activadas (biomassa 
suspensa), através de leitos percoladores ou discos biológicos (biomassa fixa) ou através 
de lagunagem (sistemas aquáticos por biomassa suspensa). São usados principalmente 
para remover substâncias orgânicas biodegradáveis (coloidais ou dissolvidas).  
O sistema de tratamento por lamas activadas é o processo biológico de tratamento 
de águas residuais, realizado por uma comunidade mista e variável de microrganismos, na 
presença de oxigénio. O metabolismo daqueles degrada a matéria orgânica que a converte 
em gases que escapam para a atmosfera, e em material biológico que pode ser removido 
por sedimentação. O tratamento é realizado num ou mais tanques de arejamento, onde as 
condições de mistura e as necessidades de oxigénio são asseguradas através de um 
sistema de arejamento forçado. O sistema de tratamento por lamas activadas pode ou não 
incluir decantação primária (dependendo do regime de funcionamento). Esta operação 
permite a remoção de cerca de 70% dos sólidos em suspensão e parte do carbono 
orgânico (30%) presentes na água residual (Metcalf e Eddy, 1991).  
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Ao tratamento biológico segue-se 
a decantação secundária, onde ocorre a 
separação entre os flocos biológicos 
(massas biologicamente activas 
resultantes de processos da floculação de 
partículas coloidais orgânicas e 
inorgânicas e de células vivas) e a água 
residual. Esta separação dá origem a um 
efluente secundário clarificado e a lamas 
espessadas que, em parte, são recirculadas para o tanque de arejamento, com vista a 
manter a relação alimento/microrganismos desejada. Esta relação, comummente 
designada por F/M (food/microorganisms), é de grande importância no que respeita à 
obtenção de lamas facilmente decantáveis. As lamas, formadas no tanque de arejamento, 
apresentam boas características de sedimentabilidade quando os valores da relação F/M 
variam em três intervalos distintos: alta carga (arejamento rápido), média carga 
(arejamento convencional) e baixa carga (arejamento prolongado). A cada um desses 
intervalos correspondem determinados estados de actividade dos microrganismos, que 
caracterizam os respectivos regimes do sistema 
(Metcalf e Eddy, 1991). 
Os leitos percoladores são reactores 
biológicos de biomassa fixa, cujo meio de 
enchimento poderá ser constituído por diversos 
materiais, como pedra ou plástico, e onde a água 
residual é distribuída continuamente. O tratamento ocorre à medida que a água residual 
percola pelo biofilme fixo. Muitos leitos percoladores convencionais utilizam pedras 
como meio de enchimento, contudo este tem vindo a ser substituído por plástico com o 
intuito de aumentar a capacidade de tratamento. Além do meio de enchimento, outros 
componentes fazem parte dos leitos percoladores, como é o caso do sistema de drenagem, 
da estrutura que contém o meio de enchimento e da rede de distribuição de água residual. 
O sistema de drenagem é importante, tanto para recolha do efluente líquido, como 
estrutura porosa que permite a circulação de ar. O efluente recolhido é encaminhado para 
o decantador onde os sólidos são separados da água residual tratada.  
Na prática, uma porção de efluente recolhido do sistema de drenagem ou do 
fundo do decantador é recirculado para o sistema de alimentação do leito percolador, 
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habitualmente para diluir a carga de água residual afluente ao leito e para não deixar que 
este seque, o que poderia condicionar a actividade dos microrganismos, podendo levar à 
sua morte, e consequente ineficiência do sistema (Metcalf e Eddy, 1991).  
Os factores que mais influenciam os processos de digestão aeróbia são a 
temperatura, o pH, a biodegradabilidade do efluente, a quantidade de nutrientes, a 
inibição por outros compostos, o tempo de 
retenção do efluente (TR) e das lamas (TRS) 
e a carga hidráulica.  
Os tratamentos biológicos, podem 
também ocorrer na ausência de oxigénio 
requerendo-se para isso microorganismos 
anaeróbios e/ou facultativos. Estes, degradam 
a matéria orgânica em dióxido de carbono, metano e amónia. A aplicação desta 
tecnologia, para tratamento de águas residuais tem-se vindo a desenvolver nos últimos 
anos competindo, em alguns casos com os processos aeróbios. De facto, permite tratar 
efluentes com cargas orgânicas mais elevadas, requer menor necessidade de nutrientes, 
origina uma menor quantidade de lamas, consome menos energia visto que não há 
necessidade de arejamento e a eficácia na remoção de matéria orgânica é similar aos 
processos aeróbios.  
Porém, as condições de operação são limitadas (gamas de pH muito estreitas, à 
temperatura ambiente o processo é muito lento, pouca eficácia para baixas concentrações 
de CBO5, necessidade de maiores tempo de retenção, existência de muitos inibidores do 
processo, etc). O reactor de leito fixo e fluxo ascendente (UASB-Anaerobic Sludge 
Blanket) é dos mais utilizados. É um reactor cuja biomassa suspensa forma “flocos” de 
dimensões consideráveis que sedimentam facilmente no fundo do reactor, dispensando a 
necessidade do decantador. O reactor tem três zonas: digestão, sedimentação e separação 
gás – líquido – sólido. O digestor anaeróbio de duas fases é constituído por dois 
digestores em série com grupos de microorganismos e condições ambientais diferentes: 
hidrolíticos e formadores de ácidos gordos voláteis, no primeiro e acetogénicos e 
metanogénicos o segundo. 
As lamas produzidas em qualquer tipo de tratamento biológico e que não são 
recirculadas, são normalmente processadas em três etapas: digestão, desidratação e 
eliminação. A fase de digestão remove a matéria orgânica e promove a sua estabilização. 
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A desidratação reduz o seu teor de água. Finalmente, a sua disposição final pode ser a 
aplicação como correctivo em agricultura, incineração ou deposição em aterro (Basile et 
al., 2011). 
A construção de leitos de macrófitas 
consiste na aplicação de um princípio que 
pretende reproduzir, em ambiente controlado, 
os mecanismos de degradação de poluentes que 
ocorrem em zonas húmidas. Os leitos de 
macrófitas são constituídos por um material de 
enchimento, natural ou artificial, que além de 
funcionar como filtro, serve de suporte às 
plantas (macrófitas). O complexo conjunto de materiais orgânicos e inorgânicos presentes 
nestes leitos, bem como as diversas oportunidades de trocas de gás/água, favorecem a 
presença de uma comunidade diversificada de microrganismos (aeróbios e anaeróbios), 
com capacidade para degradar ou transformar uma grande variedade de substâncias, 
como seja matéria orgânica (Metcalf e Eddy, 1991). 
Existem diversos tipos de leitos de macrófitas: leitos de fluxo superficial, de 
fluxo sub-superficial e sistemas híbridos que incorporam o fluxo superficial e sub-
superficial (Metcalf e Eddy, 1991). Os leitos podem também ser combinados com 
tecnologias de tratamento convencional, tendo em vista a obtenção de melhores 
eficiências de remoção.  
Os tratamentos biológicos são também usados para remover nutrientes (azoto e 
fósforo) (Metcalf e Eddy, 1991). 
O tratamento terciário ou avançado, que tem por finalidade a desinfecção, o 
controlo de nutrientes e a remoção mais efectiva de compostos orgânicos refractários, 
dissolvidos e ou voláteis nem sempre é efectuado, somente nos casos em que a descarga 
do efluente irá ocorrer em zonas sensíveis, (cloração, ozonização, troca iónica, 
membranas, adsorção em carvão activado, etc). 
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2.5.  PROBLEMÁTICA DOS POLUENTES/CONTAMINANTES 
EMERGENTES  
Durante décadas a comunidade científica centrou os seus esforços no estudo de 
poluentes químicos cuja presença no meio ambiente já está regulada pelas diferentes 
legislações. Estes contaminantes, são na sua maioria, apolares, tóxicos, persistentes e 
bioacumuláveis (hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, os policlorobifenilos (PCBs), 
ou as dioxinas, etc.) (Barceló et al., 2008). 
Porém, nos últimos anos, o desenvolvimento de novos e mais sensíveis métodos 
de análise permitiram detectar a presença de outros contaminantes, potencialmente 
perigosos, denominados genericamente por contaminantes emergentes. Estes 
contaminantes, cujo estudo se encontra nas linhas de investigação prioritárias dos 
principais organismos dedicados à protecção meio ambiental e de saúde pública, como 
seja a OMS, a Agência para a Protecção do Ambiente (EPA) ou Comissão Europeia (CE) 
definem-se como contaminantes desconhecidos ou não reconhecidos como tal e cuja 
presença no meio ambiente não é necessariamente nova, mas sim a preocupação com as 
suas consequências.  
Os contaminantes emergentes são compostos dos quais pouco se sabe acerca da 
sua presença e do seu impacto nos diferentes compartimentos ambientais, razão pela qual 
e como consequência não estão regulamentados (Deblonde et al., 2011). A atenção 
crescente sobre estes compostos reside no facto de, apesar de serem detectados em baixas 
concentrações, possuem propriedades físico-químicas xenobióticas, são persistentes, 
produzem efeitos tóxicos, podem induzir a disrupção endócrina, são ubícuos, podem ser 
bioacumuláveis e os seus mecanismos de biodegradação e eliminação são pouco 
conhecidos (Esplugas et al., 2007). 
Outra característica destes compostos, é que devido à sua elevada produção e 
consumo não necessitam de ser persistentes para ocasionar efeitos negativos (Pham et al., 
1997; Daughton et al., 1999; Petrovic et al., 2003). 
A lista dos contaminantes emergentes inclui uma grande variedade de produtos de 
uso diário com aplicações industriais e domésticas.  
Alguns já integram a Directiva das Normas de Qualidade Ambiental (Directiva 
2008/105/CE), como sejam os retardantes de chama bromados e os detergentes do tipo 
alquilfenol e seus derivados. Outros, como os pesticidas já estão sujeitos a legislação, 
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porém a descoberta de produtos de degradação tóxicos renovou o seu interesse. 
Finalmente, os detergentes perfluorados e os produtos farmacêuticos cujos riscos no meio 
ambiente não são totalmente conhecidos, ainda não têm cobertura legal. Porém, o 
documento COM (2011) 875 final: Relatório da Comissão ao Parlamento Europeu e o 
Conselho relativo aos resultados da revisão do anexo X da Directiva 2000/60/CE do 
Parlamento Europeu e do Conselho, respeitante às substâncias prioritárias no domínio da 
política da água já refere 3 produtos farmacêuticos.  
 
2.5.1.  CONTAMINANTES EMERGENTES E DISRUPÇÃO ENDÓCRINA 
 
Figura 2.6. Panorama dos contaminantes emergentes em águas de abastecimento 
e disrupção/perturbação endócrina (Purceno, 2009). 
 
De entre a enorme variedade de contaminantes emergentes com as suas diferentes 
estruturas e funções, existem aqueles, que incorporam o grupo dos disruptores 
endócrinos, (EDCs- Endocrine Disrupting Compounds/ Chemicals), como se pode 
observar na figura 2.6. 
Entende-se por disruptor/perturbador endócrino como sendo qualquer substância 
química que interfira nas funções do sistema endócrino. Todos os processos fisiológicos 
dos seres vivos são governados por dois sistemas: o nervoso e o endócrino. O primeiro 
regula os processos fisiológicos por meio de impulsos nervosos conduzidos pelos 
neurónios, enquanto que o segundo utiliza mensageiros químicos, as hormonas, para 
mediar estes processos. As hormonas agem em determinadas células denominadas células 
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alvo ou substracto. Uma célula alvo responde a uma molécula hormonal por possuir 
receptores específicos à interacção molecular. A interacção receptor-hormona pode 
ocorrer de dois modos:  
Agonista – uma molécula hormonal liga-se a um receptor provocando uma 
resposta que terá um efeito biológico específico. 
Antagonista – a hormona liga-se ao receptor bloqueando a acção agonista de 
outra molécula. Moléculas antagonistas são amplamente utilizadas em formulações 
farmacêuticas. 
A especificidade do efeito biológico desejado faz com que este processo seja 
altamente especializado e qualquer anomalia (concentrações mais elevadas de moléculas 
hormonais, interacção receptor-hormona deficiente, etc) pode provocar imediatamente 
efeitos adversos. Os disruptores endócrinos são, assim, compostos químicos sintéticos e 
substâncias naturais (estrogénios naturais e fitoestrogénios) que mesmo em concentrações 
muito baixas, (μg/L e ng/L) interagem com o sistema endócrino desregulando-o 
(Dalrymple et al., 2007). Estas substâncias podem perturbar o funcionamento do sistema 
endócrino mimetizando as hormonas, estimulando a formação de mais células alvo, 
bloqueando os sítios receptores nestas células, acelerando a síntese e secreção das 
hormonas, desactivando as enzimas responsáveis pela secreção das mesmas e/ ou 
destruindo a sua capacidade em interagir com os receptores celulares (Birkett et al., 
2003).  
Como consequência, os sistemas metabólicos são alterados, o que tem 
implicações neurológicas e reprodutivas (Santos et al., 2010; Bolong et al., 2008). 
A nível institucional, a preocupação relativamente aos desreguladores endócrinos 
iniciou-se com o encontro, em Dezembro de 1996 – Weybridge (Reino Unido) onde, mais 
de setenta cientistas e responsáveis políticos da União Europeia, dos EUA, (Estados 
Unidos da América) e do Japão, organizações como a OCDE, (Organização para a 
Cooperação e Desenvolvimento Económico), a OMS, a Fundação Europeia da Ciência e 
o Conselho Europeu das Federações da Indústria Química e organizações não 
governamentais, trocaram conhecimentos sobre os potenciais impactes das substâncias 
endócrinas na saúde do ser humano e da fauna selvagem e procurou-se estabelecer um 
plano integrado de investigação e monitorização neste domínio. Seguiram-se algumas 
iniciativas políticas que culminaram, na Comunidade Europeia, em 1999, com a 
Comunicação da Comissão das Comunidades Europeias ao Conselho e ao Parlamento 
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Europeu da “Estratégia comunitária em matéria de desreguladores endócrinos” (COM 
(1999) 706). 
Actualmente, vários consórcios estudam esta problemática, tais como o ARCEM, 
(Austrian Research Cooperation on Endocrine Modulators) que se centra na 
monitorização de substâncias estrogénicas em amostras de água natural, o EDSTAC, 
(Endocrine Disruptor Screening and Testing Advisory Coommitee) que valida métodos 
de ensaio identificadores de substâncias com capacidade disruptora, o EDSP, 
(Environmental Disruptor Screening Program) que identifica e caracteriza todos os 
efeitos relacionados, etc. 
2.5.2. CONTAMINANTES EMERGENTES 
Listam-se, de seguida, as classes de contaminantes emergentes que necessitam de 
ser estudados com mais urgência devido à escassez de dados ambientais e 
ecotoxicológicos e às possíveis consequências da sua presença no meio em que se 
encontram: 
– Retardantes da chama bromados; 
– Cloroalcanos; 
– Pesticidas polares; 
– Compostos perfluorados; 
– Compostos farmacêuticos; 
– Drogas ilícitas; 
– Metabólitos e/ou produtos de degradação das substâncias anteriores. 
 
2.5.2.1. RETARDANTES DE CHAMA BROMADOS 
Os retardantes de chama 
bromados, (BFRs), como sejam o 
tetrabromo bisfenol A, (TBBPA), o 
hexabromociclododecano, (HBCD) e os 
polibromodifeniléteres, (PBDEs) são 
utilizados numa gama variada de 
produtos comerciais, tais como 
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mobiliário, plásticos, tecidos, aparelhos electrónicos, etc., (Frederiksen et al., 2009). A 
produção de retardantes de chama a nível mundial é de 200 mil toneladas/ano, das quais 
cerca de 47 mil correspondem a PBDEs (Birnbaum et al., 2004). 
A importância destes compostos radica na sua grande ubicuidade, visto que foram 
detectados num amplo leque de amostras, tanto humanas como animais e em diferentes 
meios ambientais (Eljarrat et al, 2007). Para além disso, foram encontradas em zonas 
muito afastadas do local de maior produção e utilização (Birnbaum et al., 2004; Alaee, 
2003). Para alem da sua persistência e biodisponibilidade evidenciam alguns indícios de 
efeitos adversos como neurotoxicidade, disrupção endócrina e cancro. 
 
2.5.2.2.  CLOROALCANOS 
As parafinas cloradas, PCs, ou cloroalcanos são compostos industriais obtidos 
pela mistura de alcanos policlorados, de cadeia linear, com cadeias hidrocarbonadas que 
podem variar entre 10 a 30 carbonos e percentagens de cloro compreendidas entre 30 a 





 mmHg), viscosidade elevada, propriedades retardantes de chama e estabilização 
química. Estas características levam a que sejam utilizados como lubrificantes, 
plastificantes, piroretardantes e em aditivos na produção de tintas, (United Nations 
Environmental Programme, 1996). 
A produção mundial ronda as 300.000 toneladas/ano, mas as de cadeia curta são 
as mais utilizadas e também as mais tóxicas (Santos et al, 2006). 
Estas substâncias foram consideradas como muito tóxicas para os organismos 
aquáticos, são persistentes, bioacumuláveis em algumas espécies e podem ser 
transportadas a grandes distâncias. As PCs tem propriedades físico e químicas similares a 
outros poluentes persistentes como aos PCBs, toxafeno e DDT (Dicloro Difenil 
Tricloroetano) (Santos et al., 2006). 
As parafinas cloradas não têm origem natural conhecida e por isso, os níveis 
presentes no meio ambiente são o resultado da sua produção e uso (despejo inadequado 
de resíduos). Devido à sua baixa volatilidade e solubilidade aliada ao seu carácter 
lipofílico apresentam uma forte tendência para se adsorverem em sedimentos e a 
bioacumular-se. Foram detectados em peixes, aves, e mamíferos em níveis até aos 12 
mg/Kg (United Nations Environmental Programme, 1996). 
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Em humanos também foram encontrados, em diferentes órgãos, até 190 μg/Kg de 
tecido adiposo. Na água encontram-se, habitualmente adsorvidos à matéria particulada e 
em níveis de poucos μg/L (United Nations Environmental Programme, 1996). 
A análise das PCs é difícil devido à grande complexidade das misturas e por 
apresentarem propriedades físico-químicas muito diversas (Castells et al., 2004). 
  
2.5.2.3.  PESTICIDAS POLARES E METABÓLITOS 
Os pesticidas, em especial os apolares, devido à regulamentação a que foram 
sujeitos, foram estudados durante décadas e é, consequentemente, razoavelmente bem 
conhecida a sua ocorrência bem como os seus efeitos. Porém, nos últimos anos surgiu a 
preocupação com os seus produtos de degradação, que são maioritariamente polares, e 
que se constatou serem mais ubícuos e tóxicos que os compostos que lhe deram origem 
(Chicharro et al., 2005; Kowal et al., 2009). 
Alguns deles, como os produtos de degradação do DCPA 
(dimetiltetracloroterftalato), do alacloro, de outras acetanilidas e trazinas foram incluídos 
na lista dos contaminantes candidatos da Agência para Protecção do Meio Ambiente dos 
Estados Unidos da América (USEPA, 2006). 
 
2.5.2.4. COMPOSTOS PERFLUORADOS  
Os compostos perfluorados, (PFCs), são 
compostos utilizados em variados sectores da indústria e 
são hoje considerados contaminantes muito perigosos e 
amplamente encontrados o meio ambiente. Podem-se 
referir, como exemplos, o perfluoroctano sulfonato, 
(PFOS) e o ácido perfluoroctanoíco, (PFOA).  
O primeiro é usado como refrigerante, detergente e polímero, em produtos 
farmacêuticos, piroretardantes, lubrificantes, cosméticos, etc. O PFOA, por seu turno, 
utiliza-se no fabrico de fluoropolímeros e fluoroelastómeros empregues na indústria 
têxtil, etc. Estes compostos, são tóxicos e persistentes, (o PFOA é carcinogénico e o 
PFOS é bioacumulável) (Schultz et al., 2003; Becker et. al., 2008).  
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Estes compostos foram detectados no sangue e fígado humanos (em 
concentrações até μg/ ml de sangue), em fígado e gordura de animais e em águas 
superficiais e subterrâneas (Villagrasa et al., 2006). 
 
2.5.2.5. FÁRMACOS E DROGAS ILÍCITAS 
De todos os contaminantes emergentes, 
provavelmente, os que suscitam maior preocupação são 
os produtos farmacêuticos, devido ao seu potencial 
efeito tóxico. 
O seu consumo, na EU cifra-se em 
toneladas/ano (Fent, et al., 2006; Kasprzyk-Horderm et 
al., 2008). A informação disponível acerca da ecotoxicologia destes compostos é escassa, 
não permitindo captar o modo de acção típico destas substâncias biologicamente activas 
(Jones et al., 2004). 
Em muitos casos, as consequências da sua presença, no meio ambiente, ainda não 
são claras. Porém, noutros, o risco parece já ser evidente e alarmante.  
Se bem que, as primeiras evidências da sua presença em meio aquático tenham 
ocorrido nos anos 70, com a identificação em águas residuais, nos EUA, de ácido 
clofíbrico, somente nos anos 90 do século passado, se tornou alvo de investigação mais 
intensa (Daughton et al., 1999). 
À excepção dos antibióticos e dos estrogénios naturais, a maioria dos compostos 
farmacêuticos são substâncias químicas produzidas pelo Homem, não se encontrando, por 
isso, presentes na natureza. Assim sendo, se a sua presença é detectada no ambiente, só 
poderá provir do uso humano ou veterinário.  
Entre os produtos farmacêuticos prescritos em medicina humana destacam-se os 
analgésicos/ anti-inflamatórios, como o ibruprofeno e o diclofenac, os antipilécticos, 
como a carbamacepina, os antibióticos, como a amoxiclina e o sulfametoxazol e os β- 
bloqueantes, como o metoprolol. A estes pode-se, adicionar, os cada vez mais utilizados 
em veterinária, (aquacultura, avicultura, suinicultura e ganadaria).  
Os produtos farmacêuticos são um grupo de substâncias químicas que possuem 
propriedades terapêuticas. Estes compostos apresentam uma série de características que 
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os distinguem dos outros contaminantes químicos industriais (Heberer, 2002; 
Cunningham et al., 2006): 
1) As substâncias farmacologicamente activas incluem compostos formados por 
moléculas grandes e quimicamente complexas com estrutura, peso molecular, 
funcionalidade e forma muito diversas. 
2) São moléculas polares e têm mais que um grupo ionizável. O grau de ionização 
e suas propriedades dependem do pH do meio. São moderadamente solúveis em água e 
portanto lipofílicas. 
3) São persistentes no meio ambiente podendo atingir níveis biologicamente 
activos. 
4) Depois de administrados, as moléculas são absorvidas, distribuídas e sujeitas a 
reacções metabólicas que podem levar à sua modificação. 
O fármaco, uma vez administrado, pode ser excretado sem sofrer nenhuma 
transformação ou pode ser metabolizado através de reacções bioquímicas, cujo 
mecanismo contém duas fases importantes (Heberer, 2002): 
Fase I- reacções de oxidação, redução, hidrólise, alquilação, etc; 
Fase II- formação de conjugados de glucurónidos ou sulfatos que são excretados, 
em forma de derivados mais polares e hidrofílicos, pela urina ou bílis, como metabólitos. 
As principais fontes de compostos farmacêuticos de uso humano, no meio hídrico 
são: a sua excreção após uso, a incorrecta eliminação dos medicamentos não utilizados e, 
a uma escala muito menor os desperdícios e derrames ocorridos durante a sua produção 
(Jones et al., 2004). 
Os fármacos, ao serem excretados vão incorporar os contaminantes das águas 
residuais que vão estar sujeitas ao respectivo tratamento e que, na maior parte dos casos 
não vai além do tratamento secundário. Este é insuficiente para remover eficazmente 
estes compostos acabando, então por serem descarregados nos meios hídricos, 
contaminando rios, estuários, lagos e também, consequentemente águas subterrâneas e 
águas para consumo.  
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Figura 2.7. Possiveis rotas de exposição do meio hidríco à contaminação por produtos 
farmacêuticos. 
 
A percentagem que é removida nas ETARs, é transferida para as lamas que, se 
são aplicadas na agricultura, podem contaminar o solo, escoar os seus lixíviados para as 
águas superficiais, bem como poderá ocorrer a sua infiltração, pondo em risco a qualidade 
das águas subterrâneas (Fent et al., 2006). Da mesma maneira, os fármacos utilizados em 
medicina veterinária, podem entrar no meio hídrico através da aplicação de estrume em 
campos agrícolas e da sua consequente escorrência. Outra via da contaminação, pode ser 
a utilização directa de compostos farmacêuticos em aquacultura. 
Áreas com elevada densidade populacional e/ou com presença significativa de 
animais de criação, constituem as situações mais preocupantes e, ao contrário das 
descargas industriais, não têm presentemente valores limite de descarga a partir de 
ETARs ou de fontes agrícolas (Jones et al., 2004).  
Os fármacos que têm sido detectados, no meio ambiente, seja directamente ou os 
seus metabólitos incluem: analgésicos/antiinflamatóros, antibióticos, antipiléticos, β- 
bloqueantes, reguladores lipídicos, meios de contraste para raios X, anticonceptivos orais, 
esteróides e outros broncodilatadores, tranquilizantes, citostáticos, etc (Fent et al., 2006; 
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Figura 2.8. Classes de produtos farmacêuticos detectados no meio aquático (Santos et al., 
2010). 
 
As concentrações em que têm sido encontradas em águas superficiais ou em 
águas subterrâneas (Fram et al., 2011) situam-se entre os ng/L ou μg/L. Em solos e 
sedimentos, aonde podem persistir durante largos períodos de tempo (o tempo de vida 
média do ácido clofíbrico estima-se em 21 anos), atingem concentrações até às g/Kg. 
(Hernando et al., 2006).  
Numerosos trabalhos têm demonstrado a sua presença em meio hídrico: em águas 
residuais urbanas (Nikolaou et al., 2007), hospitalares (Langford et al., 2009) e em águas 
superficiais (Nikolaou et al., 2007). Foram igualmente detectados em águas subterrâneas, 
em águas para consumo humano (Ternes et al., 2002; Stackelberg et al., 2004; Togola et 
al., 2008; Benotti et al., 2009) e inclusivamente em solos que são irrigados com águas 
residuais, (Belfroid et al., 1999; Bedner et al., 2006, Kim el al., 2007; Zucatto et al., 
2000) e/ou que são tratados com lamas produzidas em ETARs, (Langdon et al., 2011). 
Também foram detectados em lixíviados de aterros (Metzger, 2004; Lesley et al., 2011). 
Apresenta-se, na tabela 2.8., para alguns produtos farmacêuticos de grande 
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Tabela 2.8. Concentrações detectadas de alguns produtos farmacêuticos de grande 















   
Doxiciclina 1,09 (1)    
Erithromicina 0,62 (1) 0,04 (15)   
Norfloxacina 0,33 (1)    




























































Antipirina 0,058 (31)    
Diazepam 0,090 (30) 
0,0279-0,0336 (18) 
0,012 (23) 
















0,0097 (24) 0,006 (19) 
Ácido acetilsalicílico  0,028-0,036 (18)   
Ibuprofeno 12,6 (1) 0.0055 (24)   
Indometacina 0,27 (1)    
Ketorolac 0,607 (31)    
Naproxeno 




0,0012 (24)  
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Tabela 2.8. Concentrações detectadas de alguns produtos farmacêuticos de grande 















  0,053-0,270 (19) 
Ácido fenofíbrico 0,380 (1) 0,0006 (24) 0,0004 (24)  
Bezafribato 2,2 (1) 0,0034 (24)   
Genfibrosil 2,86 (1)    
β-bloqueantes 
Metoprolol 0,18 (1) 
0,380 (23) 
0,0008 (24) 
0,0003 (24)  
Acebutolol  0,170 (23)   
Atenolol 1,025 (1) 
0,900 (23) 
0,0047 (24) 
0,0055 (24) 0,023 (23) 
Propanolol 
 0,035-0,107 (9) 
0,0012 (24) 
 0,0018 (24) 
Sotalol  0,160 (23) 0,560 (17) 0,003 (23) 
Diuréticos 






0,01 (28)   
Hormonas e anticonceptivos orais 
17β-estradiol 0,051 (26) 0,2 (24)  0,0004 (24) 
17α-Etinilestradiol 0,8 (26) 
0,0034 (23) 
0,0014 (24) 
 0,0012 (24) 
Estrona 0,12 (26) 
0,001 (23) 
0,0005 (24) 
 0,0007 (24) 




  1,1 (17)  
Iopromida 3,0 (1)    
Cosméticos/Outros 
Galaxolida 1,225 (1)    
(1)(Deblonde et al.,2011); (2)(Andreozzi et al., 2003); (3)(Brown et al., 2006); (4)(Gulkowska et al.,2008); 
(5)(Kim et al.,2007); (6)(Clara et al.,2005); (7)Focazio et al.,2008); (8)(Boyd et al.,2003; (9)(Roberts et al.,2006); 
(10)(Gulkowska et al.,2007); (11)(Yang et al.2003); (12)(Karthikeyan et al.,2006); (13)(Carballa et al.,2004);  
(14)(Castiglioni et al.,2005; (15)(Stackelberg et al., 2007); (16)(Barnes et al.,2008); (17)(Sacher et al.,2001); 
(18)(Moldovan,2006); (19)(Jones et al.,2005); (20)(Gebhardt et al., 2007); (21)(Stackelberg et al., 2004); (22)(Kosjek et al.,2005); 
(23)(Huerta-Fontela et al., 2011); (24)(Vulliet et al., 2011); (25)(Batt et al., 2006); (26)(Kolpin et al., 2002); 
(27)(Petrovic et al., 2005); (28)(Fent et al., 2006); (29)(Santos et al., 2009); (30)(Valcárcel et al.,2011); (31)(Rosal et al.,2009). 
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A preocupação ambiental não passa, necessariamente, pelo elevado volume de 
produção de um determinado composto farmacêutico, mas sim pela sua persistência no 
ambiente e pela sua actividade biológica crítica, resultando na elevada toxicidade e no 
potencial para gerar efeitos nos processos biológicos chave, como é o caso da reprodução. 
Segundo, Filho (2007), para além da persistência dos fármacos no ambiente, outro 
problema resulta de estes terem sido produzidos para desencadearem efeitos fisiológicos 
específicos, tornando o biota mais susceptível a impactes advindos da presença destes 
compostos no meio hídrico, como seja a disrupção endócrina. Além disso, a sua 
introdução contínua pode torná-los “pseudo persistentes” (Hernando et al., 2006). 
Segundo Boyd et al., (2002), pesquisas recentes têm demonstrado que muitos 
compostos farmacêuticos podem ser bioacumuláveis, afectando negativamente os 
organismos aquáticos através da alteração dos seus processos fisiológicos, funções 
reprodutivas, aumentando as taxas de cancro, bem como podem contribuir para o 
desenvolvimento da resistência de estirpes de bactérias a antibióticos.  
De um modo geral, pouco se sabe acerca dos efeitos causados nas espécies 
nontarget no ambiente. As relações dose-resposta dos fármacos normalmente são 
analisadas facilmente nos organismos alvo, sejam eles humanos ou animais. Contudo, não 
existem certezas acerca da variedade de espécies nontarget que tenham sido testadas com 
factores tais como a dosagem, o tempo de exposição e de resposta, acção farmacocinética, 
bem como a presença (ou ausência) de outros produtos químicos (Jones et al., 2004). 
Pomati et al., (2006) investigaram, os efeitos provocados pela mistura de 
determinados compostos detectados no ambiente em baixas concentrações (ng/L). A 
mistura de compostos avaliados foi constituída por atenolol, bezafibrato, carbamazepina, 
ciclofosfamida, ciprofloxacina, furosemida, hidroclorotiazida, ibuprofeno, lincomicina, 
ofloxacina, ranitidina, salbutamol e sulfametoxazol. Segundo os autores, a exposição 
ambiental a esta mistura de fármacos inibiu o crescimento de células embrionárias do rim 
humano (resultados confirmados por Guerrero-Preston et al., (2008)), tendo-se verificado 
um decréscimo de 30% na proliferação celular quando comparada com os ensaios com 
amostras de controlo. Deste modo, concluíram que a combinação de diversos fármacos a 
concentrações na ordem dos ng/L, pode inibir significativamente a proliferação de células 
afectando a sua fisiologia e morfologia. 
De acordo com Crane et al., (2006), a continua introdução de fármacos no meio 
hídrico, conduz mais facilmente a efeitos crónicos que a efeitos agudos. Uma 
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consequência disso é a alteração de comportamento que reduz a fitness individual 
(adaptabilidade) de um organismo. 
Como resultado de todas estas investigações, alguns fármacos estão a ser 
considerados como possíveis candidatos a ser incluídos na lista dos contaminantes 
orgânicos prioritários em águas para consumo humano pela USEPA (USEPA, 2006), 
(diclofenac, carbamazepina, cloranifenicol, etc). Na Comunidade Europeia, ainda não 
foram fixados limites máximos para este tipo de águas. 
Em Kümmerer, (2009) sugerem-se estratégias para todos os intervenientes no 
processo (companhias farmacêuticas, pacientes, pessoal médico, hospitais, companhias de 
seguros, técnicos de tratamento de águas residuais e de consumo e políticos) para reduir a 
entrada dos produtos farmacêuticos no meio ambiente. 
Associado à problemática dos compostos farmacêuticos pode-se ainda referir, 
como importante o estudo das drogas ilícitas (Petrovic et al., 2008). A presença destes 
compostos no meio ambiente foi referida por diversos autores e concretamente em meio 
aquático (Boleda et al., 2009; Bartelt-Hunt et al., 2009; Jurado et al., 2012).  
O estudo destas substâncias tem um objectivo duplo: por um lado determinar a 
sua presença, o seu destino e os possíveis efeitos das mais consumidas e dos seus 
principais metabólitos em meios ambientes aquáticos e, por outro lado estimar, a partir 
dos dados ambientais obtidos em águas superficiais ou residuais o seu consumo. Este tipo 
de estudos são importantes, mas praticamente inexistentes e poderiam ser uma alternativa 
mais rápida, económica e fiável para avaliar o consumo de estupaficientes que os actuais 
indicadores que se baseiam em estatísticas criminais, médicas e outras (Petrovic et al., 
2008). 
 
2.6.  PRESENÇA DE COMPOSTOS FARMACÊUTICOS/EDCs EM 
ÁGUAS RESIDUAIS 
Como se viu na secção anterior, os compostos farmacológicos/EDCs são 
detectados em grandes quantidades nos sistemas aquáticos e inúmeras pesquisas indicam 
que estes compostos não são completamente eliminados durante o tratamento 
convencional aplicado nas estações de tratamento de águas residuais. Como 
consequência, essas substâncias são encontradas nos efluentes de ETARs, sendo por isso, 
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consideradas, como a principal fonte de contaminação das águas superficiais provocando 
um impacto significativo a nível sanitário e ambiental (Basile et al., 2011).  
Boyd et al., (2003) mediram concentrações de naproxeno e triclosan de 81-106 
ng/L e 10-12 ng/L respectivamente em efluentes de estações de tratamento em Louisiana, 
USA e em Ontário, Canadá.  
Roberts et al., 2006 referiram, no seu estudo a presença de 11 compostos 
farmacêuticos em ETARs no Reino Unido, em concentrações que variavam entre os 11 
ng/L e 69 µg/L.  
Em Lindqvist et al., (2005) foi descrita a pesquisa de cinco produtos 
farmacêuticos, ibuprofeno, naproxeno, cetoprofeno, diclofenac e bezafibrato, em sete 
estações de tratamento de águas residuais e em três meios receptores dos efluentes das 
mesmas. Os fármacos alvo foram encontrados em todas as ETARs. O padrão da 
ocorrência foi a mesma em todos as estações. O ibuprofeno é um dos produtos 
farmacêuticos mais utilizados na Finlândia e consequentemente verificou-se ser o mais 
abundante. Nos processos de tratamento, a maior taxa de remoção foi observada para o 
ibuprofeno e a mais baixa para o diclofenac, 92%/8% e 26%/17%, respectivamente. 
Devido à remoção incompleta nas ETARs, os produtos farmacêuticos foram encontrados 
em rios com pontos de descarga destes efluentes. A jusante dos mesmos as concentrações 
diminuiram significativamente devido ao efeito de diluição. 
A ocorrência de oito medicamentos (betabloqueadores: acebutolol, atenolol, 
metoprolol e sotalol, antiepilépticos: carbamazepina, antibióticos: fluoroquinolonas 
(ciprofloxacina, norfloxacina, ofloxacina)) foram avaliados no efluente bruto e tratado de 
12 estações de tratamento de águas residuais na Finlândia. As concentrações médias na 
água residual bruta e tratada, variou de 1060-100 ng/ L e de 755<24 ng/ L, 
respectivamente (Vieno et al., 2007). 
Os compostos farmacêuticos, cafeína, carbamazepina, ibuprofeno, cetoprofeno e 
naproxeno foram detectados em efluentes de ETARs em Sevilha, Espanha, com os teores 
de 2,02, 0,56, 8,20, 0,84 e 2,10 μg/L, respectivamente (Santos et al., 2009). 
Bartelt-Hunt et al., (2009), fizeram amostragens de 20 compostos farmacêuticos, 
dos quais dois considerados drogas ilícitas (metanfetamina e D-anfetamina) em dois 
pontos de amostragem numa água superficial (Nebraska, USA) para estudar o impacto da 
descarga de uma ETAR, na sua qualidade. Assim, constataram que nas amostras colhidas 
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a montante da estação de tratamento as concentrações dos compostos variaram entre 1,9 
ng/L e 30,3 ng/L enquanto que a jusante o intervalo passou para 2,3 ng/L -1600 ng/L.  
Kasprzyk-Hordern et al., (2009), referem no seu exaustivo estudo, que foram 
encontrados mais de 38 compostos farmacêuticos (antibióticos, antidepressivos, 
anticonvulsivos, antipiréticos/analgésicos e antinflamatórios não esteróides , 
reguladores lípidicos, β-bloqueantes, receptores antagonistas H2 e diuréticos) em 
efluentes de ETARs no País de Gales, Reino Unido, em concentrações muito 
significativas, sendo que o composto que apresentou valor mais elevado foi 
antinflamatório/analgésico - tramadol (valor da ordem dos 28 μg/L). 
Em Beijing, China (Sui et al., 2010) constataram a presença de 13 produtos 
farmacêuticos e 2 de cuidado pessoal em 4 ETARs e verificaram que os teores de 
entrada se encontravam no intervalo de 4,4 ng/L-6,6 μg/L e que os de saída ainda 
variavam entre os 2,2 ng/L e 320 ng/L.  
Deblonde et al., (2011), no seu artigo de revisão, apresentaram os resultados 
de pesquisa de ocorrência de contaminantes emergentes em sistemas de tratamento 
de águas residuais durante os anos de 1999 a 2010. Constatou-se, que, para além de 
inúmeros compostos presentes, as suas concentrações eram muito elevadas à saída 
das estações. Os compostos que apresentaram teores maiores foram o 
analgésico/antinflamatório, ibuprofeno com 12,6 μg/L, a cafeína, um psico-
estimulante com 12,0 μg/L e o ftalato, di-(2-etilhexil) ftalato com 14,2 μg/L.  
 
2.7. TRATAMENTOS CONVENCIONAIS DE ÁGUAS RESIDUAIS 
E A REMOÇÃO DE COMPOSTOS FARMACÊUTICOS/ EDCs 
Os compostos farmacêuticos/EDCs vão estar mais ou menos presentes nas águas 
superficiais dependendo do tipo de tratamento instalado nas ETARs e da sua remoção. Os 
mecanismos de remoção não seguem um padrão, uma vez que a sua contribuição relativa 
depende das suas propriedades físico-químicas, da origem e composição da água residual, 
bem como dos parâmetros operacionais do sistema de tratamento de água residual (Santos 
et al., 2007; Cirja et al., 2008). 
A remoção de micropoluentes em águas residuais ocorre através de 
transformações abióticas, volatização, partição, sorção e degradação biológica: Porém, os 
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últimos parecem ser predominantes (Cirja et al., 2008; Zhang et al., 2008; Basile et al., 
2011). 
As transformações abióticas envolvem processos de degradação da matéria 
orgânica por meios químicos (reacções de hidrólise, oxidação, etc.) e físicas (fotólise) e 
parecem ter pouca importância no tratamento de águas residuais convencionais, 
comparativamente à degradação biológica. 
A volatização dos micropoluentes depende das suas pressões de vapor e das 
constantes de partição octanol/água (Kow). Para compostos com H (constante da lei de 






/mol o processo parece ser significativo. Porém, 
para razões de 
owK
H
 baixas, o processo deixa de ser relevante (Cirja et al., 2008). 
Os processos de sorção ocorrem via adsorção e absorção. A adsorção juntamente 
com a partição pode ocorrer no processo de coagulação/precipitação e no tratamento 
biológico por adsorção às lamas. A partição/ adsorção depende das características do 
composto (hidrofobicidade e interações eletrostáticas). Para compostos hidrofóbicos, a 
capacidade de partição pode ser prevista a partir do coeficiente de partição octanol-água, 
(Kow). A adsorção, no tratamento biológico, ocorre através de interacções electrostáticas 
entre os compostos com grupos carregados positivamente (por exemplo, os grupos 
amino) e a superfície da membrana carregada negativamente, dos microorganismos (Cirja 
et al., 2008) 
A absorção, no tratamento biológico, envolve interacções hidrofóbicas entre os 
grupos alifáticos e aromáticos dos compostos e a membrana celular lipofílica de alguns 
microorganismos e as fracções lípídicas das lamas. 
A quantidade de substância que sofreu sorção, Csor , pode ser medida pela seguinte 
equação (Siegrist et al., 2004): 
 
onde Kd é a constante de sorção, que é definida como a partição do composto 
entre as lamas e a fase aquosa, SS representa a concentração dos sólidos suspensos e CDiss 
é a concentração do composto dissolvido. 
Csor = Kd.SS.CDiss (2.1) 
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Os processos químicos de precipitação, como seja a coagulação/floculação e 
amaciamento, em que se utilizam reagentes químicos, (sais de alumínio ou ferro e 
carbonato de cálcio ou hidróxido de cálcio), para destabilizar as partículas existentes e/ou 
formar novos agregados que irão precipitar poderão ser uma via de remoção de 
compostos orgânicos por partição/adsorção nos precipitados. 
O processo pode, também, ocorrer recorrendo à tecnologia de electrocoagulação/ 
floculação, (ECF). Esta aplica os princípios da coagulação/floculação a uma célula 
electroquímica e pode ser utilizada no tratamento de águas, sem recorrer à adição de 
coagulantes, (Butler et al., 2011). O reactor onde decorre o processo, está dotado de uma 
fonte de corrente contínua e de vários eléctrodos que são habitualmente de ferro ou 
alumínio e que servem para fornecer à solução os iões destabilizadores das suspensões 
coloidais, substituindo os compostos químicos que se utilizam no tratamento 
convencional. No ânodo, vai decorrer a oxidação dos eléctrodos fornecendo, assim à 
solução, iões com carga positiva elevada. No cátodo, verifica-se a redução da água com 
libertação de hidrogénio e iões hidróxido. Estes iões vão reagir entre si através de 
reacções complexas para originar espécies poliméricas e /ou monómeros que vão ter um 
papel semelhante aos dos coagulantes tradicionais neutralizando a carga das partículas e 
promovendo a adsorção à sua superfície (Butler et al., 2011). Os flocos formados são 
depois removidos mediante sedimentação ou flotação, recorrendo ao H2 formado no 
cátodo. 
Para compostos hidrofóbicos, a capacidade de partição pode ser prevista a partir 
do coeficiente de partição octanol-água, (Kow). Constata-se, que somente os compostos 
com elevado valor de coeficiente de partição (log Kow> 5) têm eficiências de remoção 
aceitáveis (Snyder et al., 2003). Porém, muitos dos compostos farmacêuticos/EDCs são 
relativamente polares, apresentando coeficientes de partição inferiores a 3 e como 
resultado é de esperar que sejam fracamente removidos por precipitação. Assim, Snyder 
et al., (2007), referem a ineficácia de remoção do diclofenac, da carbamazepina e do 
sulfametoxazol por coagulação, com a adição de 0,25 g/L de cloreto férrico. As remoções 
obtidas foram todas inferiores a 20%. Estes resultados corroboraram os obtidos por 
(Adams et al., 2002; Ternes et al., 2002; Stackelber et al., 2007; Huerta-Fontela et al., 
2011; Kim et al., 2007).  
Adicionalmente, pode-se esperar mais alguma remoção destes compostos 
hidrofóbicos, por adsorção, através de interações electrostáticas dos seus grupos polares 
com as partículas carregadas electricamente, por complexação ou transferência iónica 
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. Choi et al., (2008), 
num estudo do processo de coagulação com policloreto de alumínio (5 mg/L), a sete 
antibióticos da família das tetraciclinas, mostraram uma remoção de 21-54%, dependendo 
do composto. Doses mais elevadas de coagulante mostraram-se mais eficazes; (40-94% 
de remoção, para 40 mg/L). Dos sete compostos analisados a doxiciclina foi a que 
apresentou pior resultado.  
A tecnologia de electrocoagulação/floculação (ECF) tem sido utilizada em 
tratamento de águas residuais industriais. Ren et al., (2011) recorreram à tecnologia de 
electro- coagulação pulsada para remover de águas residuais de indústria farmacêutica um 
antibiótico. Utilizaram ânodos de ferro e alumínio e optimizaram as condições 
operacionais (densidade de corrente, distância entre eléctrodos, tempo de reacção, etc), 
num efluente sintético. Concluíram que o eléctrodo de ferro era mais eficaz que o de 
alumínio. Na água residual, utilizando as condições optimizadas, obtiveram o rendimento 
de remoção do antibiótico de 72,8% e uma diminuição de CQO de 69,9%.  
O estudo da remoção do disruptor endócrino nonilfenol polietoxilado, presente 
nas águas residuais da indústria têxtil, foi feito por Henriques, (2004). Utilizando 
eléctrodos de alumínio obteve uma remoção de 94% para uma concentração afluente de 
40 mg/L. 
Carballa et al., (2004) mostraram que a remoção de alguns produtos 
farmacêuticos (diclofenac, ibuprofeno, naproxeno, sulfametoxazole, etc) foi obtida por 
sorção às lamas existentes no tratamento por lamas activadas efectuado. A remoção final 
obtida foi de 40 a 60% para os anti-inflamatórios e 60% para o sulfametoxazol. 
As fluoroquinolonas, (antibióticos), ciprofloxacina e norfloxacina foram 
substancialmente eliminadas no tratamento de águas residuais (80-90%) por sorção em 
lamas de depuração. Nas lamas digeridas, as fluoroquinolonas ocorreram com teores de 
mg/kg segundo Giger et al., (2003). 
Kim et al., (2005), referiram que a oxitetraciclina é removida por sorção em 
sistemas de lamas activadas ao invés de sofrer biodegradação. Calcularam, também as 
constantes cinéticas do processo de adsorção.  
Stasinakis et al., 2010 mostraram que os disruptores endócrinos, bisfenol A, 
triclosan e 4-n-nonilfenol sofrem sorção a lamas, mas que a eficácia do processo não 
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depende do tempo de retenção das mesmas para os dois primeiros, verificando-se, porém, 
para o último um aumento significativo para tempos de retenção de 20 dias. 
Remoções por sorção, em sistema de lamas activadas, foram obtidas por 
Yamamoto et al., (2003), para diferentes EDCs: 42,9% para 17β- estradiol, 39,1% 17β- 
etinilestradiol, 47,4% para estriol, 46,2%b para octilfenol, 34,7% para o nonilfenol, etc.  
Todos os autores citados relacionaram a taxa de remoção de cada composto com 
os respectivos valores de Kow, seu grau de hidrofobicidade e o pH do meio. 
Dependendo das respectivas constantes de ionização, pKa, os produtos 
farmacêuticos/EDCs poderão encontrar-se em diferentes estados de ionização, consoante 
o pH do meio e assim, poderá variar a eficácia da sua remoção. Kim et al., (2005) 
mostraram que a pH 6-7, antibióticos da família das tetraciclinas, visto não estarem 
carregados electricamente, eram removidos eficazmente por sorção às lamas. Urase et al., 
(2005), testaram num reactor de membrana, (MBR), o comportamento de alguns 
micropuoluentes a diferentes pH e verificaram para pH<6, remoções superiores a 90% 
para o ibuprofeno e cetoprofeno, e para pHs abaixo de 5 somente remoções de 70%. 
Os processos biológicos caracterizam-se, como se viu em 2.4.1, pela existência de 
uma comunidade mista e variável de microrganismos que utilizam a matéria orgânica em 
processos oxidativos com a finalidade da sua subsistência e reprodução. O processo 
decorre mais frequentemente em condições aeróbias, porém microorganismos facultativos 
óxicos/anóxicos desnitrificantes e anaeróbios como as bactérias metanogénicas podem, 
também, promover a degradação da matéria orgânica (Moharikar et al., 2005). 
Como a biodegradação é o mecanismo principal de remoção de matéria orgânica 
é importante conhecer o seu grau de biodisponibilidade (Burgess et al., 2005). Em 
tratamento de águas residuais, a acessibilidade dos micropoluentes para a população 
microbiana pode ser definida em termos de biodisponibilidade. Em geral, esta consiste na 
combinação de propriedades físico-químicas relacionadas com os fenómenos de 
transferência de massa e distribuição de fases e de aspectos relacionados com os 
microorganismos tais como a permeabilidade das suas membranas, a sua acção 
enzimática, etc. A maior biodisponibilidade, e portanto o maior potencial para a 
degradação biológica depende principalmente da solubilidade dos compostos em meio 
aquoso (Cirja et al., 2008). 
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A biodegradação, depende das condições em que decorre, como por exemplo o 
potencial redox, temperatura, e a população microbiana presente. 
Vários estudos reportam taxas de eliminação através de processos 
biodegradativos como variando de quase inexistentes a uma alta degradação, para 
diversas substâncias, diferentes tipos de estações de tratamento de águas residuais e 
condições operativas: 
Kasprzyk-Hordern et al., (2009) monitorizaram durante cinco meses o destino de 
55 compostos farmacêuticos, produtos de cuidados pessoais (PCP), disruptores 
endócrinos e de drogas ilícitas, presentes nos efluentes de duas ETARs (Cilfynudd e 
Coslech) no Reino Unido, com diferentes tecnologias de tratamento: lamas activadas e 
leitos percoladores, respectivamente. Os resultados obtidos, indicaram claramente que o 
tratamento por lamas activadas é muito mais eficiente na remoção dos compostos 
farmacêuticos investigados, do que os leitos percoladores, apesar de mesmo assim, não 
conseguirem evitar a sua descarga no meio hídrico. De um modo geral, o tratamento por 
lamas activadas demonstrou uma baixa eficiência de remoção (< 50%) para alguns dos 
compostos farmacêuticos estudados: metronidazol (23%), diclofenac (33%), codeína 
(42%), carbamazepina (24%), tramadol (36%), propranolol (33%). Os leitos percoladores 
utilizados na ETAR de Cilfynudd, removeram ainda mais ineficientemente os compostos 
farmacêuticos, tendo-se verificado que mais de metade dos fármacos investigados não 
excederam os 50% de eficiência de remoção. Exemplo disto, são o diclofenac (<46%), 
tramadol (<18%), codeína (37%), entre outros. 
Henschel et al., (1997) investigaram a biodegradabilidade do paracetamol, ácido 
salicílico e ácido clofíbrico, num sistema de lamas activadas e os seus resultados 
demonstraram que o ácido salicílico e o paracetamol são biodegradáveis em 94 e 57% 
respectivamente, enquanto o ácido clofíbrico não se mostrou biodegradável. 
A biodegradação de três compostos farmacológicos (ácido clofíbrico, ibuprofeno 
e diclofenac) numa ETAR piloto, com reatores aeróbios e anaeróbios durante 50 horas foi 
estudada por Zwiener e Frimmel, (2003). De acordo com os autores, o processo anaeróbio 
resultou na redução da concentração das três substâncias em valores entre 60% e 80% da 
concentração inicial. A degradação do ibuprofeno foi observada imediatamente após o 
início do teste, revelando a capacidade inerente das lamas para degradar o ibuprofeno sem 
necessidade de adaptação dos microrganismos.  
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Sreekanth et al., (2009) obtiveram, ao utilizar um UASR (Up-flow anaerobic 
stage reactor) operando em condições termofílicas (55ºC), remoções de CQO e CBO5 da 
ordem 65-75% e 80-94% respectivamente, e biogás com 60-70% de metano, para 
efluentes, com teores até 9kg/m
3
/d de CQO e contendo compostos farmacêuticos. 
Contudo, a carbamazepina, que também estava presente, não foi removida. 
Matamoros et al., (2008) avaliaram a capacidade de um leito de macrófitas de 
fluxo superficial, na remoção de compostos farmacêuticos, produtos de cuidados pessoais 
e pesticidas, em comparação com um sistema convencional de tratamento de águas 
residuais. De um modo geral, este sistema de tratamento permitiu uma remoção superior a 
90% dos compostos analisados, excepto aqueles mais persistentes (como a carbamazepina 
e o ácido clofíbrico). 
As elevadas eficiências de remoção dos poluentes testados, verificadas após o 
tratamento por leito de macrófitas de fluxo superficial, parecem estar relacionadas com os 
elevados tempos de retenção hidráulicos (TR) (i.e. 1 mês). Além disto, a existência de 
condições aeróbias e anaeróbias nos leitos de macrófitas, promove um leque de reacções 
bioquímicas mais alargado, o que pode facilitar a degradação dos compostos (Matamoros 
et al., 2008). 
Perante o exposto, pode-se concluir que, se bem que a eficiência de remoção dos 
compostos farmacêuticos/ EDCs dependa das suas propriedades físico-químicas 
(estrutura química, hidrofobicidade, etc.), da natureza do tratamento aplicado e condições 
operatórias (idade das lamas, tempos de retenção, pH do meio, etc.) (Batt et al., 2006; 
Cirja et al., 2008) as estações de tratamento de águas residuais convencionais não foram 
concebidas para remover, eficazmente, estes “novos” micropoluentes. Assim, é 
necessário investigar novos métodos e desenvolver novas tecnologias que, por um lado 
sejam mais “limpas” não provocando poluição e, por outro, melhorem a qualidade do 
tratamento das águas e dos solos contaminados (Basile et al., 2011). 
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2.8. MÉTODOS AVANÇADOS DE ELIMINAÇÃO DE 
COMPOSTOS FARMACÊUTICOS/EDCs 
Actualmente, quatro abordagens podem ser tidas em conta para melhorar a 
remoção de micropoluentes dos efluentes: optimização da tecnologia de tratamento 
existente, modernização de estações de tratamento existentes com tecnologia “end-of-
pipe”, métodos de separação na fonte e medidas de controle na fonte.  
É, hoje, aceite que as vias para remoção/controle, dos micropoluentes passa por 
tratamentos avançados (Belgiorno et al., 2007):  
1) Processos físicos (Adsorção e remoção por membranas); 
2) Biodegradação (Aeróbia ou anaeróbia);  
3) Degradação química (Processos quimicos e Processos de Oxidação 
Avançados, (POAs)). 
 
2.8.1. PROCESSOS FÍSICOS AVANÇADOS DE TRATAMENTO DE 
PRODUTOS FARMACÊUTICOS/EDCs 
2.8.1.1. ADSORÇÃO EM CARVÃO ACTIVADO 
A utilização de carvão activado é uma alternativa muito interessante para a 
depuração de água residuais e águas destinadas a 
consumo humano. 
O carvão activado é o nome comercial de 
um grupo de carvões que se caracterizam por ter 
uma estrutura porosa e uma área superficial 
elevada. 
O processo de activação para o fabrico de carvão activado cria materiais 
altamente porosos com uma grande distribuição de tamanhos de poro e área superficial. 
Dependendo do processo de activação e material de base, os carvões activados, possuem, 
também à superfície determinados grupos funcionais que influenciam as características da 
adsorção. Estes grupos podem ser ácidos ou básicos. Dentro dos primeiros, os mais 
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importantes são os carboxílicos, fenólicos, hidróxilo, carbonilo e peróxidos. Dentro dos 
segundos, as estruturas tipo γ- pirona e tipo cromeno (Blanco, 2006). O desempenho do 
carvão activado depende das suas propriedades de adsorvente (área superficial, 
distribuição de tamanho do poro, carga superficial, conteúdo em oxigénio) e das 
propriedades físico-químicas do soluto (forma, carga eléctrica, tamanho e 
hidrofobicidade). 
Os mecanismos que regulam a eficácia do processo de adsorção ainda não são 
totalmente conhecidos, sendo necessário fazer um estudo particular para cada sistema. 
Não obstante, pode-se concluir, de um modo geral que (Radovic et al., 2001): 
– O processo segue um modelo complexo de interações electrostáticas/dispersivas 
adsorvente- adsorvato e formação de ligações por pontes de hidrogénio; 
– O rendimento do processo é determinado pela solubilidade do adsorvato, pela 
hidrofobicidade do adsorvato e do adsorvente e pela intensidade das ligações Π-Π que se 
estabelecem entre ambos. 
– O pH do meio desempenha um papel importante no processo de adsorção. 
Alguns autores têm demonstrado a sua eficiência, na forma granular (CAG) ou 
em pó (CAP) na eliminação de compostos farmacêuticos/ EDCs em sistemas aquosos 
(Snyder et al., 2007) (Huerta-Fontela et al., 2011) (Kim et al., 2007). O carvão activado 
em pó aplica-se directamente sobre a água a tratar e o CAG utiliza-se em colunas de 
adsorção.  
A principal vantagem do uso de carvão activado na eliminação de fármacos é a de 
não gerar subprodutos que podem ser tão ou mais tóxicos ou farmacologicamente activos, 
do que os que lhe deram origem. Choi et al., (2008) obtiveram eficiências de 68-90% no 
estudo da remoção de sete tetraciclinas, utilizando CAG. Estes valores dependem o tipo 
de composto, bem como das características da água analisada. A quantidade de matéria 
orgânica existente pode prejudicar o processo.  
Snyder et al., (2007) avaliaram os mecanismos implicados na adsorção de vários 
compostos farmacêuticos e hormonas sobre CAG e CAP e obtiveram percentagens de 
eliminação em torno dos 90%. Evidenciaram, que a eficiência do CAP depende da dose 
utilizada, e a sua vantagem em poder ser utilizado aquando da ocorrência de “picos” de 
contaminação. As remoções obtidas, com os dois adsorventes, demonstraram, de um 
modo geral, que estão relacionadas com a hidrofobicidade dos compostos: Para 
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compostos com valores baixos de Kow, as remoções foram mais baixas que para 
compostos mais hidrófobos. Estas conclusões estão de acordo com a literatura (Choi et 
al., 2005; Vieno et al., 2007; Huerta-Fontela et al., 2011). Mostraram, igualmente que a 
eficácia da adsorção diminui significativamente com a presença de matéria orgânica. Esta 
compete pelos “sítios” de adsorção bloqueando os poros. Assim, em águas residuais reais, 
com composições complexas, a eficácia do carvão activado poderá ficar comprometida 
(Liu et al., 2009). 
 
2.8.1.2. REMOÇÃO POR MEMBRANAS 
Para colmatar os problemas referidos atrás (teores de matéria orgânica elevada e 
baixa hidrofobicidade de certos compostos farmacêuticos/ EDCs) poder-se-á recorrer ao 
seu uso combinado com a filtração por membranas. 
Membranas são barreiras físicas, permeáveis, que separam duas fases e que 
restringem, total ou parcialmente, o transporte de uma ou várias espécies presentes 
naquelas. Os processos com membranas são 
amplamente utilizados em diversas áreas para 
fraccionar, purificar e concentrar soluções. 
Concretamente, em tratamento de águas, em 
processos de dessalinização e 
desmineralização, tratamento de águas 
residuais urbanas e industriais e em 
recuperação de produtos.  
A passagem de uma fase para outra através de membranas é provocada por uma 
força impulsora entre os dois lados da mesma. Esta força, pode ser uma diferença de 
potencial químico ou uma diferença de potencial eléctrico. A variação de potencial 
químico pode obter-se através de diferenças de concentrações dos componentes 
individuais e/ou de pressões absolutas entre as duas fases (Visvanathan et al., 2000).  
As diferentes operações baseadas em membranas distinguem-se entre si pelo 
estado físico das fases, pela força impulsora de transporte de matéria, o tipo de 
componentes que podem atravessar as membranas e o tamanho das espécies que são 
retidas.  
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Assim, as mais usuais em tecnologias de tratamento de águas são as que utilizam 
como força propulsora, a diferença de pressão trans membrana: microfiltração (MF), que 




 nm a 3-300 nm; ultrafiltração (UF), com a 
faixa útil de retenção de 100-10
3
 nm a 2-5 nm; nanofiltração (NF), para reter partículas 
entre os 2-10 nm e 0,2 -0,4 nm e a osmose inversa (OS) para reter partículas entre os 0,8-
1,0 nm e 0,2-0,4 nm e a electrodálise que utiliza a diferença de potencial eléctrico como 
fonte propulsora (Fane, 1994).  
Em função das aplicações a que se destinam, as membranas apresentam 
diferentes estruturas. Podem ser classificadas em duas grandes categorias: densas ou 
porosas. Tanto as membranas densas quanto as porosas podem ser isotrópicas ou 
anisotrópicas, ou seja, podem ou não apresentar as mesmas características morfológicas 
ao longo da sua espessura. 
As membranas são produzidas a partir de duas classes de materiais: os polímeros, 
na sua grande maioria materiais orgânicos (polietersulfona, poliacrilonitila, etc) e os 
inorgânicos como metais e cerâmicos. As membranas inorgânicas apresentam maior vida 
útil e permitem limpezas mais eficientes do que as orgânicas (Habert et al., 1997). 
O recurso às tecnologias de membranas em tratamento de águas tem vindo a 
crescer nos últimos anos, pois para além de serem eficazes numa gama ampla de 
situações, apresentam a vantagem de poderem remover microoganismos patogénicos sem 
a utilização de produtos químicos (Lui et al., 2009).  
Se bem que a eficiência da microfiltração e ultra filtração seja baixa na remoção 
dos poluentes em estudo (Snyder et al., 2007), a utilização da primeira foi referida por 
Chang et al., (2003), como efectiva na remoção de estrona, hormona natural, tendo obtido 
remoções superiores a 90%. Os ensaios testaram intervalos de concentrações de 0.3-843 
ng/L, com membranas virgens, (0,2 μm). Evidenciaram também, o papel da adsorção no 
processo de retenção para além das dimensões das moléculas, o efeito do tempo de 
filtração na diminuição da remoção e do tipo de água analisada (superficial, residual, etc). 
As hormonas 17α-etinilestradiol e estradiol foram tratadas por nano e 
ultrafiltração, tendo-se obtido percentagens de remoção de 40-60% (Yoon et al., 2006; 
Yoon et al., 2007).  
Kim et al., (2007) obtiveram excelentes remoções de alguns produtos 
farmacêuticos e hormonas (por exemplo acetominofeno, iboprofeno, 17β-estradiol, etc.), 
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isto é, superior a 95%, em águas residuais utilizando as operações osmose inversa e 
nanofiltração. Estes resultados foram confirmados por Snyder et al., (2007). 
Demonstra-se que a osmose inversa é a operação que obtém melhores resultados, 
seguida da nanofiltração, ultrafiltração e, por último, a microfiltração (Lui et al., 2009). 
 
2.8.2. PROCESSOS BIOLÓGICOS AVANÇADOS DE TRATAMENTO DE 
PRODUTOS FARMACÊUTICOS/EDCs 
2.8.2.1. TECNOLOGIA DE BIOREACTORES COM MEMBRANA, 
(MBR) 
A utilização de membranas em sequência com reactores biológicos é 
frequente. Este processo, designado por tecnologia de bioreactores com membranas 
(MBR), constitui, também, uma alternativa com interesse no tratamento de efluentes. 
Porém, para tratamento de efluentes domésticos, a tecnologia MBR só se torna 
economicamente atraente quando existe escassez de espaço, quando é necessário 
efluente de alta qualidade para o reuso da 
água ou como tratamento prévio para 
processos de nanofiltração ou osmose 
inversa. Diferentes estudos mostram as suas 
potencialidades, bem como as suas limitações 
na remoção de micropoluentes: 
Em Clara et al., (2005), diversos produtos farmacêuticos/EDCs foram 
analisados em várias estações de tratamento de água residuais que possuíam os 
convencionais tratamento de lamas activadas e um biorreator de membrana em escala 
piloto, equipado com ultrafiltração, para diferentes tempos de retenção de sólidos 
(idade de lamas). Os resultados globais obtidos foram equivalentes em ambos os 
tratamentos, não havendo diferenças significativas. Porém, diferentes comportamentos 
foram observados para os compostos investigados. Alguns, como o anti-epiléptico 
carbamazepina não foram removidos em qualquer uma das instalações de tratamento. 
Outros, como bisfenol A, o analgésico, ibuprofeno, ou o regulador de lípidos, 
bezafibrato, foram quase completamente removidos (taxas de remoção de >90%). A 
operação em ETARs com idades de lamas adequadas para a remoção de azoto (mais 
de 10 dias a 10 ºC) também aumentou o potencial de remoção para os micropoluentes 
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seleccionados. Tal como nas ETARs convencionais também o potencial de remoção 
de MBRs depende dos tempos de retenção de sólidos. No entanto, verificou-se que 
nonilfenolpolietoxilatos foram removidos em maior extensão num sistema de lamas 
activadas de baixa carga do que no MBR, apesar da idade das lamas ser elevada no 
reactor. Tal deveu-se, a alterações redox no sistema. Ficou, também, evidenciado que 
o recurso às membranas de ultrafiltração não permitiu qualquer detenção adicional das 
substâncias investigadas devido à exclusão por tamanho.  
A degradação de compostos farmacêuticos, em águas residuais domésticas, foi 
reportada por Kim et al., (2007), utilizando um MBR em planta piloto, tendo obtido 
uma eficiência de remoção de 99% para o acetominofeno e iboprofeno. Para os 
fármacos eritromicina, trimetoprima, naproxeno, diclofenac e carbamazepina não 
houve diminuição de concentração.  
Kimura et al., (2005), compararam a remoção de sete compostos tratando 
efluente doméstico por meio de MBRs em paralelo com o tratamento de lamas 
activadas convencional. A eficiência de remoção dos fármacos foi muito maior para o 
MBR em relação aos compostos cetoprofeno e naproxeno. Entretanto, não houve 
diferença significativa para os compostos contendo cloro na sua estrutura. 
Göbel et al., (2007), estudaram a remoção de antibióticos em MBRs e 
referiram que a remoção da roxitromicina variou de 39% para um tempo de retenção 
nas lamas (TRS) de 16 dias, para 60% para TRS mais elevados (33 a 60 dias). 
Mostraram, também, que aumentando o TRS de 16 a 33 dias para 60-80 dias a 
remoção de trimetoprima aumentava de 30% para 87%. A remoção de sulfametoxazol 
manteve-se nos 80% para qualquer tempo de retenção estudado. 
Usando um sistema de MBRs, que compreendia três bioreactores e uma 
unidade externa de ultrafiltração seguida por adsorção em carvão activado granular, 
Wintgens et al., (2002), obtiveram uma eliminação de 90% de nonilfenol em águas 
residuais.  
Em bioreactores de membrana com micro ou ultrafiltração a remoção é 
atribuída à adsorção dos ECDs em partículas, que são totalmente retidos no sistema. 
Assim, os componentes mais polares podem obter menores taxas de remoção devido 
aos curtos tempos de retenção hidráulica, que são típicos para sistemas de bioreactores 
de membrana (Wintgens et al., 2002). 
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Em Tambosi et al., (2010) avalia-se o tratamento de águas residuais contendo 
seis compostos farmacêuticos: acetaminofeno, cetoprofeno, naproxeno e os três 
antibióticos, roxitromicina, sulfametoxazol e trimetoprima, em dois MBRs com 
tempos de retenção de lamas (TRS), de 15, (MBR-15), e 30, (MBR-30), dias. 
Observou-se para ambos os MBRs, que os anti-inflamatórios foram removidos com 
maior eficiência do que os antibióticos, e a MBR-30 apresentou maior eficiência de 
remoção do que o MBR-15 para todos os compostos estudados. 
Os resultados aqui apresentados mostram que, de um modo geral, os processos 
de membrana contribuem para a remoção de ECDs presentes em águas residuais.  
Como se demonstrou atrás, com os exemplos citados, parece que existem 
alguns factores que são determinantes para a remoção de compostos farmacêuticos das 
águas residuais, através de processos biológicos. Assim: 
– os compostos hidrofóbicos podem ser removidos através da adsorção às 
lamas presentes no sistema;  
– os compostos com estrutura química complexa e com grupos tóxicos (como 
é o caso dos halogéneos) demonstram uma maior resistência aos processos de 
degradação;  
– com tempos de retenção de lamas superiores, a pelo menos 8 dias, a remoção 
destes compostos através de processos de degradação é melhorada;  
– a temperatura à qual é realizado o tratamento da água residual parece 
desempenhar um papel importante – estações de tratamento com temperatura média 
entre 15-20ºC, podem eliminar mais facilmente os micropoluentes, do que em países 
com temperatura média abaixo de 10ºC. Mesmo as alterações sazonais de temperatura 
influenciam a remoção e biodegradação destes compostos.  
A optimização dos processos biológicos poderá passar pelo aumento dos 
tempos de retenção das lamas, pelo aumento da carga hidraúlica, por adoptar um 
regime de baixa carga na relação F/M no tanque/reactor e por fazer alterações 
construtivas no local aonde decorre o processo, de modo a criar zonas com condições 
anaeróbias e/ou anóxicas (Basile et al., 2011). A idade de lamas, tanto em sistemas de 
tratamento convencional, como em MBR, tem de ser ajustada de acordo com a 
persistência dos compostos farmacêuticos a serem eliminados. A concentração de 
biomassa é bastante importante, uma vez que a sorção de micropoluentes é favorecida 
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pelo alto teor de biomassa, que é especialmente característico dos MBR. A 




Para optimizar a composição das lamas pode-se recorrer ao processo 
biotecnológico, de bioaumentação, isto é, recurso a microorganismos já 
seleccionados/aclimatados e/ou utilização de aditivos (por exemplo, enzimas) com a 
finalidade de aumentar a produtividade das transformações bioquímicas (Basile et al., 
2011). 
Microorganismos geneticamente modificados (GEMs) têm mostrado potencial 
para aplicações de biorremediação em solos, águas subterrâneas e tratamento por 
lamas activadas, exibindo eficiências muito elevadas de degradação, abrangendo uma 
vasta gama de contaminantes químicos (Sayler e Ripp, 2000). 
A remoção de atrazina num bioreactor de membrana recorrendo à utilização de 
GEMs foi reportada por Liu et al., (2008) como tendo obtido eficiências de 90%. 
Mostraram também, que a concentração inicial de atrazina, a temperatura e a 
densidade inicial dos microorganismos pareceu acelerar o “arranque” do processo. 
Procuraram relacionar a densidade inicial de GEMs com a eficácia do processo, tendo 
obtido uma boa correlação. 
A bioaumentação foi, também, utilizada em tratamentos anóxicos/óxicos à 
escala piloto, em reactor de dois estágios. O trabalho mostrou que existiam sessenta e 
oito compostos orgânicos persistentes à entrada do reactor e com o tratamento 
sofreram uma redução de, sensivelmente 50% (Guo et al., 2009). 
Estudos recentes, enfatizam os benefícios da bioaumentação como seja a 
eficácia de remoção dos poluentes alvo, o acelerar do “arranque” do processo, a 
melhoria da capacidade de resistência ao choque hidráulico e orgânico da carga inicial 
do reactor e o aumento da estabilidade da estrutura da comunidade microbiana (Li et 
al., 2011). 
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2.8.3. PROCESSOS QUÍMICOS AVANÇADOS DE TRATAMENTO DE 
PRODUTOS FARMACÊUTICOS/EDCs 
O recurso a oxidantes químicos, há já muitos anos utilizados, teve como 
finalidade inicial promover a desinfecção de águas. Mas visto serem oxidantes fortes 
têm alguma capacidade de remover compostos orgânicos que são resistentes aos 
tratamentos biológicos. Os agentes oxidantes mais utilizados são, entre outros: o cloro, 
o permanganato de potássio, o dióxido de cloro, o ozono, o peróxido de hidrogénio, a 
radiação UV, etc. 
 
2.8.3.1. CLORAÇÃO 
O cloro/hipoclorito é o desinfectante histórico em tratamento de águas e teve 
um papel determinante na protecção sanitária das populações no século passado. O 
seu êxito deveu-se, ao facto, de ser muito eficaz nos processos de desinfecção e 
possuir também um poder residual considerável o que proporciona uma distribuição 
de água de consumo segura. O seu uso tem sido evitado nos últimos anos, visto que, 
em contacto com matéria orgânica origina a formação de compostos organoclorados. 
Estes induzem problemas graves na saúde humana sendo, portanto, a sua presença 
indesejável. 
O cloro e o ião hipoclorito reagem com a água para formar ácido hipocloroso, 
(HOCl). A molécula de ácido hipocloroso tem um poder desinfectante mais elevado 
que o ião hipclorito. Assim sendo, a optimização de um processo de desinfecção passa 
pelo controle do pH (pKa (ácido hipocloroso) -7,5; T=20ºC) (Snoeyink e Jenkins, 







) e o azoto amoniacal, formando neste caso, as cloraminas (compostos 
que também se utilizam no processos de desinfecção mas que apresentam menor 
capacidade oxidante que o ácido hipocloroso, se bem que maior poder residual). 
Adams et al., (2002) referem a remoção/transformação de sete antibióticos 
contendo grupos aromáticos e amina na sua estrutura utilizando 1mg Cl2/L, em 90%, 
para um tempo de contacto de 8-41 min. 
Os disruptores endócrinos, bisfenol A, 17β-estradiol e o 17β-etinil-estradiol 
foram removidos em 75% a 99% por cloração (0,05 mg Cl2/L a 2,0 mg Cl2/L de Cl2 e 
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para o tempo de contacto de 4 dias) em águas para consumo humano. Porém, foi 
detectado no efluente tratado ainda algum teor de estrogenicidade (Alum et al., 2004). 
O dióxido de cloro (ClO2) também se aplica para remover hormonas. A dose 
de 0,1mg/L e o tempo de contacto de 5 min. foi suficiente para remover 1μg/L de 
estrona, estradiol e etinilestradiol (Huber et al., 2005). 
 
2.8.3.2. OZONIZAÇÃO 
O recurso ao ozono, em tratamento de águas, começou como agente 
bactericida. Hoje em dia, devido há grande quantidade de pesquisas efectuadas, é 
amplamente conhecida a sua acção depuradora e as suas vantagens: 
– eliminação de compostos que deterioram as 
propriedades organolépticas da água; 
– oxidação de contaminantes inorgânicos; 
– eliminação de algas, bactérias e virús; 
– degradação de micropoluentes orgânicos; 
– não forma compostos organoclorados e, 
– promoção do aumento do rendimento dos 
processos de adsorção e coagulação. 
A molécula de ozono é mais solúvel na água que o oxigénio, porém 
decompoê-se com relativa facilidade. A sua duração média, a pH=7 e T=20ºC é da 
ordem dos 20-30 min., logo não tem poder desinfectante residual. A decomposição do 
ozono em meio aquoso produz oxigénio e uma grande variedade de espécies iónicas e 
radicalares que, por sua vez podem oxidar os compostos químicos em solução. Um 
dos radicais formados é o radical hidróxilo (HO
•
), que possui alto poder oxidante 
(E
o
=2,7V), mais elevado que o ozono.  
A estabilidade do ozono depende, em grande medida, das características da 
água a tratar, especialmene o seu pH, o seu conteúdo em matéria orgânica natural e a 
sua alcalinidade (Von Günten, 2003). 
A decomposição do ozono em meio aquoso decorre da seguinte forma: 
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De todas as espécies intermédias formadas, os radicais hidróxilo têm um papel 
primordial, pois, pelo seu elevado poder oxidante, têm a capacidade de oxidar quase 
todos os compostos orgânicos. 
A oxidação de compostos orgânicos e inorgânicos durante a ozonização pode 
ocorrer via ozono molecular (reacção directa - predominante em meio ácido) ou 
radical hidróxilo (reacção indirecta - predominante em meio alcalino), embora na 
prática, haja contribuição dos dois mecanismos. A reacção directa (ataque electrofílico 
pelo ozono molecular) é atribuída a compostos que contêm ligações do tipo C=C, 
compostos aromáticos, grupos funcionais específicos (OH, CH3, OCH3), e átomos que 
apresentam densidade de carga negativa (N, P, O e S). A reacção indirecta é não 
seletiva, sendo capaz de promover um ataque a compostos orgânicos com constantes 








 (Esplugas et al., 2007). 
De acordo com Shane et al., (2006) e Esplugas et al., (2007), a ozonização é 
um dos processos mais usados para remoção de contaminantes emergentes. Os 
últimos, no seu trabalho de revisão, mostraram que, com doses de ozono a variarem 
entre 0,1-30 mg/L, remoções de 90% se conseguem obter para as famílias dos 
pesticidas, anti-inflamatórios, antipilécticos, antibióticos, estrogénios naturais e 
sintéticos. Porém, algumas substâncias parecem ser mais recalcitrantes, como o ácido 
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clofíbrico e os meios de constraste de raios X. No entanto, verificaram que os graus de 
mineralização foram consideravelmente mais baixos.  
A ozonização de águas contendo matéria orgânica natural foi reportada por 
Chang et al., (2002). A matéria orgânica natural (MON) inclui hidrocarbonetos 
aromáticos, grupos funcionais C-H, C=C, C-O, e O-H. Depois da ozonização, 
verificou-se que a estrutura de O-H e C-H estava ainda presente na água e ligações 
duplas aromáticas também, mas a força destas muito reduzida, devido à oxidação de 
compostos aromáticos. O mecanismo de remoção de matéria orgânica em águas 
naturais, por ozonização, parece ser a via directa. Os radicais formados na via 
indirecta, ficam inibidos por acção de alguma matéria orgânica e pelo teor de 
carbonatos/bicarbonatos existentes na água (Von Günten, 2003). 
Adams et al., (2002) observaram uma rápida conversão de trimetoprima por 
ozonização numa amostra de água de rio pré-filtrada, contaminada com esse 
antibiótico a uma concentração de 50 µg/L. Mais de 95% do antibiótico foi convertido 
por ozonização em 1,5 minutos com uma dose de ozono de 0,3 mg/L com pH 7,5. 
Ternes et al., (2003) também reportaram uma similar reactividade da trimetoprima 
originalmente presente num efluente biologicamente tratado, por ozonização. 
De acordo com Ikehata et al., (2006), o sulfametoxazol é facilmente 
degradável por ozonização, como muitos outros antibióticos da classe sulfonamida. 
Este resultado foi confirmado por Beltran et al., (2008), que para uma concentração 
inicial de sulfametoxazol de 1,0x10
-4
 M, pH=4,1, caudal de ozono de 30L/h e 
concentração de ozono de 10mg/L, obtiveram a remoção completa do composto ao 
fim de 17-18 min.. Ternes et al., (2003) demonstraram que uma dosagem de 5 mg/L 
de ozono poderia eliminar completamente 0,62 µg/L de sulfametoxazol presente em 
efluente municipal tratado biologicamente. Resultados semelhantes também foram 
reportados por Huber et al., (2003). 
A remoção de diveros contaminantes orgânicos em concentrações vestigiais 
em águas residuais por ozonização foi reportada por Snyder et al., (2006). Os 
compostos alvo foram hormonas, pesticidas, produtos farmacêuticos e produtos 
químicos. A maioria dos compostos foi removida acima dos 90%, exceptuando a 
atrazina, a ioprimida, meprobamato e tri-cloroetilfosfato (TCEP) que apresentaram 
comportamento mais recalcitrante tendo remoções à volta de 50%. 
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A mineralização de águas residuais urbanas e domésticas sujeitas a tratamento 
através da ozonização foi estudada por Rosal et al., (2008). Assim, utilizando ozono, 
em meio alcalino, pH≈8, obtiveram uma remoção de COT (carbono orgânico total) de 
15%, após uma hora de tratamento (a concentração de ozono utilizada foi de 
46,1g/Nm
3
 e a velocidade de borbulhamento na solução foi de 0,36Nm
3
/h). A 
concentração inicial dos produtos farmacêuticos individualizados variou de 3 a 2100 
ng/L e a sua remoção foi a seguinte para alguns deles: diclofenac (concentração inicial 
de 216 ng/L e remoção >99%), ketorolac (concentração inicial de 42 ng/L e remoção 
>92%), ácido mefenâmico (concentração inicial de 71 ng/L e remoção >95%), 
metoprolol (concentração inicial de 16 ng/L e remoção >12%), ranitidina 
(concentração inicial de 224 ng/L e remoção >31%), antiprina (concentração inicial de 
21 ng/L e remoção >23%), etc. 
A utilização de ozono isolado parece ser eficaz para degradar muitos produtos 
farmacêuticos/EDCs. Porém, como não se verifica mineralização completa devem ser 
sempre analizados os subprodutos formados relativamente à sua toxicidade. Este 
problema pode ser minimizado com um tratamento adicional de filtração com areia ou 
carvão activado (Deegan et al., 2011; Beltran et al., 2009). 
Porém, as doses de ozono necessárias para a remoção destes compostos, bem 
como os custos de energia associadas ao processo são elevadas e por isso torna-se, 
economicamente, pouco atraente no tratamento de águas/águas residuais (Deegan et 
al., 2011). 
  
CAPÍTULO II – INTRODUÇÃO 
- 71 - 
 
2.8.4. PROCESSOS DE OXIDAÇÃO AVANÇADOS (POAs) 
O ozono usado isoladamente ou em combinação com outros 
compostos/processos de tratamento integra os denominados processos avançados de 
oxidação (POAs). A combinação de vários oxidantes, radiação e catalisadores têm 
sido testados, recentemente e com êxito, para eliminar poluentes orgânicos e 
concretamente compostos farmacêuticos/EDCs. A base destes processos, é a geração 






), sendo o principal responsável o radical hidróxilo, 
(HO
•
). Este é um dos mais poderosos oxidantes conhecidos (Pignatello et al., 2006). 
Assim, os POAs definem-se como processos de oxidação que implicam a geração de 
radicais livres em quantidade suficiente para interagirem com os contaminantes do 
meio. Estes radicais livres são espécies altamente reactivas, capazes de atacar com 









 (Buxton et al., 1988). Podem oxidar substâncias orgânicas por 
diversas vias: adição electrofílica a ligações duplas, adição a anéis aromáticos, 
abstracção de hidrogénio ou por transferência electrónica. 
O elevado número de sistemas que podem gerar estes radicais faz com que 
estes processos sejam muito versáteis (Andreozzi et al., 1999; Esplugas et al., 2007; 
Baumgarten et al., 2007; Brillas et al., 2008).  
Assim, o tratamento de águas empregando POAs é um tema estratégico de 
investigação já que engloba áreas tão diversas como tratamento de efluentes 
industriais, tratamento de efluentes perigosos provenientes de hospitais ou 
matadouros, eliminação de resíduos farmacêuticos persistentes ou patogénicos 
provenientes de estações de tratamento de águas residuais (à saída do tratamento 
secundário), eliminação de micro contaminantes como plaguicidas ou metais pesados 
e acondicionamento de lamas.  
Os mais habituais, em tratamento de águas e águas residuais são apresentados 
na tabela abaixo. Alguns destes processos, usados isoladamente ou em combinações 
entre si têm sido amplamente utilizados (H2O2, O3, reagente Fenton, oxidação super 
crítica da água) constatando-se que as combinações são muito vantajosas em termos 
cinéticos e de desempenho. A fotocatálise e os ultrasons foram somente testados à 
escala laboratorial e piloto (Gültekin et al., 2007). 
CAPÍTULO II – INTRODUÇÃO 
- 72 - 
Tabela 2.9. Tecnologias baseadas em processos avançados de oxidação mais usadas 
em tratamento de águas. 
 
Os POAs apresentam uma série de vantagens, relativamente a outros processos de 
tratamento, podendo-se citar: 
– Mineralizam o poluente e não somente o transferem de fase; 
– São muito usados para a degradação de compostos refractários transformando-
os em compostos biodegradáveis; 
– Podem ser usados combinados com outros processos (pré e pós tratamento); 
– Têm forte poder oxidante, com rápida cinética de reacção; 
– São capazes de mineralizar os contaminantes e não formar sub-produtos, se 
quantidades adequadas de oxidante forem utilizadas; 
– Geralmente melhoram as propriedades organolépticas da água tratada; 
– Em muitos casos, consomem menos energia, acarretando menor custo; 
– Possibilitam tratamento in situ. 
Processos não fotoquímicos Processos fotoquímicos 
– O3/OH
-
 – UV 
– O3/Catalizador – UV/H2O2 
– Reagente Fenton ( Fe2+/H2O2) – Foto-Fenton (UV/Fe
2+
/H2O2) 
– Oxidação electroquímica – UV/O3 
– Ultrasons – UV/H2O2/O3 
– Oxidação húmida supercrítica – UV/Ultrasons 
– Oxidação húmida e oxidação húmida 
catalítica 
– Fotocatálise 
– Oxidação húmida em presença de H2O2 – Sonofotocatálise 
– Plasma pulsado – UV/Vácuo 
– Radiações Ionizantes – Microondas 
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Os POAs mais utilizados para degradar EDCs na água são: radiação UV (fotólise 
directa), fotólise indirecta (com UV/O3, UV/H2O2, UV/Fenton), fotocatálise (com TiO2 
ou outros semicondutores), reacções de oxidação avançadas com O3, processos 
electroquímicos e cavitação ultrasónica (Gültekin et al., 2007). 
Ir-se-ão de seguida, descrever os POAs utilizados neste trabalho. 
 
2.8.4.1. RADIAÇÃO UV 
Na natureza, é comum encontrar compostos que se decompõem através de 
reacções fotoquímicas por exposição solar. Perante este facto, foi feito um grande 
esforço, a nível de investigação, para explorar as potencialidades das reacções 
fotoquímicas, tendo em conta que é uma via de gerar radicais hidróxilo in situ, evitando 
os problemas de transferência de massa gás-líquido ou sólido-líquido que ocorrem, e por 
vezes são controlantes dos processos em que é necessário adicionar um agente externo à 
reacção. 
A degradação fotoquímica depende do comprimento de onda da radiação 
incidente (λ ), da capacidade de absorção molar dos compostos (ε) e do seu rendimento 
quântico (Φ): 
   
  
           
 (2.12) 
K  – Constante cinética de degradação a um determinado   (s
-1
) 










O rendimento quântico, define-se como sendo a relação entre o número de 
moléculas que reagem e o número de fotões absorvidos (Zepp,1978; Klavarioti et al., 
2009). 
Este pode ser calculado utilizando diversos modelos de degradação fotoquímica 
que se aplicam aos diferentes modelos de reactores fotoquímicos (Beltrán et al., 1995). 
A radiação mais usada em fotólise é a correspondente ao ultra violeta: UV C-200-
280 nm, UV B-280-315 nm e UV A-315-400 nm. A estes comprimentos de ondas estão 
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associadas energias que variam entre 30 a 140 kcal/mol, valores de muitas energias de 
activação de numerosas reacções químicas. 
Se a energia emitida for suficiente e as moléculas tiverem capacidade para a 
absorver passarão do estado electrónico fundamental para um estado excitado. Neste 
estado podem sofrer, entre outros processos, homólise, heterólise ou fotoionização, 
(Rosenfeldt e Linden, 2004). Na maioria dos casos, a ruptura homolítica produz radicais: 
 
                 (2.13) 
 
Estes radicais iniciam reacções em cadeia e produzem produtos finais de mais 
baixo peso molecular. Em presença de oxigénio, são possíveis reacções adicionais de 
geração do radical superóxido: 
 
            
     
   (2.14) 
 
Este radical não tem um poder oxidante muito elevado, porém, para elevadas 
absorções de energia pode degradar compostos aromáticos substituídos. 
Fasnacht e Blough, (2003), mostraram que, na presença de oxigénio, os 
compostos aromáticos policíclicos, podem sofrer fotólise de acordo com as reacções 
representadas na figura 2.9. Assim, o processo pode ser iniciado por três vias: 
fotoionização do composto (figura 2.9. – passo reaccional 1) com absorção do fotão e 
libertação de um electrão. Em soluções arejadas, este electrão reage com o O2 para formar 
O2
- 
(figura 2.9. – passo reaccional 6). O catião do composto pode reagir com a água ou 
iões hidróxido para formar radicais, que podem reagir mais adiante para originar produtos 
estáveis (figura 2.9. – passo reaccional 4). 
A segunda via, passa pela transferência do electrão do composto para o oxigénio 
aquando da absorção do fotão originando a formação de um complexo (figura 2.9. – 
passos reaccionais 5 e 10). Este complexo pode destruir-se e originar novamente o 
composto e a molécula de oxigénio (figura 2.9. – passo reaccional 8), pode formar as 
espécies ionizadas como no processo por fotoionização (figura 2.9. – passo reaccional 7) 
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ou pode reagir para formar produtos (figura 2.9. – passo reaccional 11). Alternativamente, 
ao absorver o fotão, o composto no estado excitado singleto ou tripleto (figura 2.9. – 
passo reaccional 9) pode ligar-se ao oxigénio e originar o complexo idêntico ao formado 
na equação 5 da figura 2.9. (figura 2.9. – passos reaccionais 12 e 13). 
Finalmente, a fotodegradação pode ser iniciada pela reacção directa do oxigénio 
com o composto no estado excitado tripleto com formação do respectivo complexo 
(figura 2.9. – passo reaccional 20) que pode originar produtos. 
 
 
Figura 2.9. Mecanismos propostos para a fotólise, em presença de oxigénio, de 
compostos aromáticos policíclicos (Fasnacht e Blough, 2003). 
 
Fasnacht e Blough, (2003), mostraram que o rendimento quântico destes 
compostos aumenta com a concentração de oxigénio e que a contribuição da via 
fotoionização para o processo de fotodegradação não é muito importante para as 
concentrações de oxigénio existentes no equilíbrio ar/água.  
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Lin et al., (2005) mostraram o efeito benéfico da presença de oxigénio na 
velocidade da fotólise directa do anti-inflamatório naproxeno e do propranolol, bem como 
Lee et al., 2005 na degadação da N-nitrosodimetilamina. 
Uma fonte de radiação para ser utilizada em reacções fotoquímicas deve ter as 
seguintes características: alta intensidade nos comprimentos de onda desejados, tempo de 
vida útil elevado, dimensões e geometria adequada para os processos, mínimo custo para 
o equipamento auxiliar necessário e facilidade de operação. Actualmente, as fontes de 
radiação que cumprem estes requisitos são, para além da luz solar, as lâmpadas de vapor 
de mercúrio. 
De um modo geral, a geração da radiação UV ocorre 
por passagem de corrente eléctrica entre dois eléctrodos 
separados por um gás ou vapor. A intensidade e distribuição 
dos comprimentos de onda dependerá da natureza e pressão 
do gás ou vapor. As lâmpadas de vapor de mercúrio são muito 
utilizadas porque podem ter pressões de vapor diferentes, 
visto o vapor de mercúrio possuir um amplo espectro na zona dos UV, têm relativa 
inércia, não reagem com os eléctrodos e não atacam o vidro. 
Assim, as lâmpadas de vapor de mercúrio dividem-se em arcos de baixa, média e 
alta pressão. 
As lâmpadas de mercúrio de baixa pressão operam à temperatura ambiente com 
uma pressão de vapor de 10
-3
 mmHg, emitindo radiação a 253,6 e 184,9 nm. Estes 
comprimentos de onda são interessantes para promover reacções fotosensibilizadas. 
Podem ser refrigeradas com ar e o seu tempo de vida útil é relativamente grande, de 9.500 
a 12.000 horas. As lâmpadas de média pressão operam com pressões à volta de uma 
atmosfera, emitem em diversos comprimentos de onda (253,7; 313; 365; 404,7; 435,8; 
546,1; 570,8 nm) e o seu tempo de vida útil é em média de 1000 horas. Finalmente, as 
lâmpadas de alta pressão operam a pressões de 2 a 110 atmosferas. O seu espectro de 
emissão ocupa uma larga região do UV. De acordo com a pressão de funcionamento 
assim serão refrigeradas com ar ou água. O seu tempo de vida útil ronda as 100-200 h.  
A radiação UV é um processo que tem sido utilizado para desinfecção de águas e 
é uma tecnologia em crescimento na purificação de águas residuais contaminadas com 
produtos farmacêuticos, (Canonica et al., 2008) e substâncias prioritárias constantes no 
anexo II, da Directiva 2008/105/CE (Sanches et al., 2010). 
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Nakajima et al., (2005) estudaram a acção fotodinâmica do cetoprofeno, 
determinando a geração de radicais livres e espécies activas de oxigénio por fotoradiação, 
identificando três produtos diferentes de degradação e propondo os mecanismos para a 
sua fotodecomposição.  
O diclofenac reage rapidamente por fotoradiação solar (Packer et al., (2003; 
Andreozzi et al., 2003; Bartels et al., 2007; Vogna et al., 2004). Apresenta uma semi-vida 
de 39 min. tanto em água natural como em água desionizada para as condições estudadas 
em Packer et al., (2003). O diclofenac tem uma absorvância máxima a 273 nm, o que 
explica a sua rápida degradação por exposição à radiação solar (Packer et al., 2003; 
Vogna et al., 2004). 
A fotólise, por radiações UV, é um dos métodos mais investigados para a 
remoção do disruptor endócrino, bisfenol A (Gültekin, 2007; Rosenfeldt e Linden, 2004). 
Estes autores estudaram a degradabilidade do referido composto e das hormonas 
etinilestradiol e estradiol em águas naturais simuladas utilizando lâmpadas de baixa e 
média pressão e obtiveram remoções, para doses de radiação de 1000 mJ/cm
2
 de 5% e 14-
22%, respectivamente. A diferença encontrada foi explicada como consequência da 
emissão adicional de diferentes comprimentos de onda que as lâmpadas de média pressão 
proporcionam e consequente absorção. 
Um estudo dedicado à degradabilidade do di-n-propil-ftalato por fotólise natural e 
artificial (lâmpadas de Hg) foi conduzido por Okamoto et al., (2006) e conclui-se que em 
ambas as situações se formou o mesmo subproduto que possuía características 
estrogénicas. 
Lau et al., 2005 investigaram a fotólise directa do di-butil- ftalato, sob irradiação 
UV a 254 nm para diferentes pHs (intervalo de 3-11). Observaram que a taxa de fotólise 
abrandou após 20-30 min. de irradiação. Tal foi relacionado com os pHs das soluções e os 
subprodutos formados, que competiam com o composto alvo na absorção dos fotões. 
Concluíram também, que os subprodutos formados eram menos tóxicos e com menos 
poder de disrupção endócrina do que os originais. 
O estudo desenvolvido por Canonica et al., (2008) mostrou que, em doses de 
radiação UV (254 nm), habituais em desinfecção de águas para consumo (400 J/m
2
) se 
obtinham remoções da ordem dos 0,4% para a hormona etinilestradiol, 27% para o 
analgésico/anti-inflamatório, diclofenac, 15% para o antibiótico, sulfametoxazol e 15% 
para o meio de contraste de raios X, ioprimida. Evidenciaram também, a influência do pH 
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no coeficiente de absorção molar (absortividade) dos compostos e na constante cinética 
de degradação no comprimento de onda utilizado (K ). 
A degradação de 30 contaminantes emergentes por tratamentos com radiação UV, 
estão descritas em Kim et al., (2009). Foram utilizadas duas lâmpadas com diferentes 
comprimentos de onda de radiação UV: lâmpada 1- 254 nm (é o comprimento de onda 
habitual para promover a desinfecção das águas) e a lâmpada 2- 185 nm (abaixo dos 200 
nm ocorre fotólise da água com formação de radicais HO
•
 e iões H
+
). Para um tratamento 
de 10 min. as energias emitidas foram de 230 mJ/cm
2
 e 232,8 mJ/cm
2
 respectivamente e 
verificou-se, que apenas 5 compostos (cetoprofeno, diclofenac, sulfametoxazol e 
sulfamonometoxina) foram degradados em mais de 90% em ambas as lâmpadas. Uma 
dose bastante mais elevada de radiação será necessária para degradar todos os compostos. 
Isto sugere que o processo UV como único tratamento para a eliminação de 
micropoluentes não é suficiente. 
 
2.8.4.1.1. RADIAÇÃO UV/PROMOTORES 
Como ficou demonstrado a utilização de radiação UV nas doses e comprimentos 
de onda utilizados nos processos de desinfecção é insuficiente para remover 
satisfatoriamente os EDCs das águas. Serão necessárias doses mais elevadas, o que 
economicamente pode ser desvantajoso (Basile et al., 2011). Assim, tem-se procurado 
encontrar meios para aumentar a eficácia deste tipo de tratamento, recorrendo à sua 
combinação com promotores de radicais oxidantes. 
 
2.8.4.1.1.1. RADIAÇÃO UV/H2O2 
Se bem que o peróxido de hidrogénio tenha uma capacidade limitada para 
absorver energia proveniente de radiações UV (Stasinakis, 2008), a ruptura da molécula 
de H2O2, no sistema UV/H2O2, mediante a energia fornecida pelos fotões tem um elevado 
rendimento quântico (Φ=0,98 molE-1), pelo que produz, praticamente, dois radicais 
hidróxilo por cada molécula de H2O2 (Baxendale e Wilson, 1957): 
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A fotólise de um composto orgânico em solução catalizada pela presença de 
peróxido de hidrogénio é um processo complexo que, de forma resumida, se esquematiza 
na figura 2.10. 
 
Figura 2.10. Mecanismo de reacção da matéria orgânica na presença de radiação UV e 
H2O2, (Adaptado de Legrini et al., 1993). 
 
Este mecanismo considera que, na primeira etapa, ocorre a degradação fotolítica 
do peróxido de hidrogénio de acordo com a equação (2.15). 
Uma vez formados, estes radicais altamente reactivos, vão reagir com o composto 
orgânico mediante abstracção de um átomo de hidrogénio, adição a ligações duplas de 
átomos de carbono ou transferência de electrões dependendo da natureza e dos grupos 
funcionais do composto orgânico. A via mais geral é a abstracção do átomo de hidrogénio 
e produção do correspondente radical orgânico B
•
, que por sua vez reage com o O2 
dissolvido para formar o radical orgânico O2B
•
 (Legrini et al., 1993). Estes radicais 
orgânicos decompõem-se dando lugar a diferentes produtos de degradação do composto 
inicial e outros, como seja peróxido de hidrogénio, radicais hidroperóxido, formaldeído, 
etc.  
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Finalmente, as reacções de dimerização dos próprios radicais hidróxilo e 
hidroperóxido, conduzem à regeneração do peróxido de hidrogénio: 
          (2.16) 
    
            (2.17) 
 
o qual, por sua vez, pode sequestrar radicais hidróxilo e voltar a formar radicais 
hidroperóxido: 
       
     
      (2.18) 
 
Ao mesmo tempo, há que considerar os equilíbrios de dissociação do próprio 
composto orgânico e das diferentes espécies intermédias envolvidas: 
          (2.19) 
        
      (2.20) 
    
    
      (2.21) 
 
Resumindo, existe um ciclo de decomposição e formação simultânea de peróxido 
de hidrogénio cujo resultado global dependerá de muitas variáveis, como a intensidade da 
radiação violeta, a temperatura, o pH (condições ácidas são mais vantajosas, se bem que 
haja dependência do pKa do composto a remover), a natureza dos compostos orgânicos e 
sua concentração, tipo de água a tratar (capacidade de absorção mais elevada que o H2O2) 
e a quantidade de peróxido utilizada (existe uma dose óptima em que o seu efeito está 
maximizado, tendo em conta, como se viu em (2.18), que doses excessivas sequestram os 
radicais hidroxilo já formados e diminuem a eficácia do processo) (Stasinakis, 2008). 
Existem diversos estudos que mostram o aumento da eficácia da fotólise em 
presença de peróxido de hidrogénio. O trabalho de Rosenfeldt e Linden, (2004) 
evidenciou o seu efeito benéfico na remoção dos EDCs estudados, com a adição de 15 
mg/L de peróxido de hidrogénio, comparativamente à utilização das radiações UV 
isoladas, tendo-se obtido remoções de ≥ 95%. Foi proposto um modelo matemático que, 
tendo em conta as duas contribuições para a degradação dos compostos: fotólise directa e 
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acção dos radicais hidróxilo, pudesse prever qualquer situação (teor de matéria orgânica 
na amostra, teor de agentes inibidores dos radicais hidróxilo, etc).  
Em Vogna et al., (2004) demonstrou-se que o diclofenac, numa solução de 
concentração de 1,0X10
-3
 M, a pH=7, sujeita à radiação de 254 nm, proveniente duma 
lâmpada de mercúrio baixa pressão e na ausência/presença de H2O2 (5,0x10
-3
 M) foi 
removido em 60%/100% fim de 90 min. O abaixamento de COT foi inexistente para o 
ensaio só com UV e de 40% para o sistema UV/H2O2. 
O efeito negativo, na velocidade de reacção, provocado por excesso de peróxido, 
foi demonstrado em Kowaska et al., 2004; Nienow et al., 2008). 
O uso combinado do sistema UV/H2O2 com ultrasons (US), para depuração de 
águas residuais industriais de tinturarias foi reportado em Behnajady et al., (2008). De 
acordo com os resultados, o sistema US/UV/H2O2 foi altamente eficiente, mostrando o 
contributo de US para a escisão do peróxido de hidrogénio. 
 
2.8.4.1.1.2. UV/ PERCARBONATO DE SÓDIO 
Um outro possível recurso ao peróxido de hidrogénio é a utilização de 
percarbonato de sódio, 2Na2CO3.3H2O2. Este, é um carbonato perhidratado e é uma fonte 
de peróxido de hidrogénio altamente concentrada. Em meio aquoso, o percarbonato de 
sódio decompõe-se de acordo com a seguinte sequência de reacções, em que a espécie 
predominante é o peróxido de hidrogénio: 
                              (2.22) 
 
O seu pH natural é alcalino, pKa=11,6 o que dá lugar à formação do ião 
perhidróxilo, mediante a seguinte reacção (McKillop et al., 1995): 
      
        (2.23) 
 
IEm soluções aquosas é de esperar que a combinação UV/percarbonato exiba um 
comportamento semelhante à de UV/ H2O2, com algumas diferenças. Por exemplo, o seu 
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uso implica a presença de carbonatos no meio aquoso e a sua reacção com os radicais 
hidróxilo formados (Buxton et al., 1988): 
    
               
                         (2.24) 
   
                
                         (2.25) 
 
Os radicais carbonato podem atacar o peróxido de hidrogénio e formar radicais 
hidroperóxido que, como se sabe têm reactividade inferior à do radical hidróxilo:  
   
                
     
                   (2.26) 
   
      
         
      
                   (2.27) 
 
Trabalhar com pHs baixos (águas residuais ácidas) poderia ser uma solução para 
este problema, formando-se e libertando-se dióxido de carbono (Mazellier et al., 2007). 
Porém, os radicais carbonato, têm poder oxidante considerável (Eº=1,78 V) e 
podem, assim, reagir com os compostos orgânicos contribuindo, também, para a 
eficiência do tratamento (Busset et al., 2007). 
Para além disto, também se verifica, em pequena quantidade, a formação de iões 
percarbonato (McKillop et al., 1995): 
    
              
       (2.28) 
 
O ião percarbonato comporta-se como agente electrófilico, podendo provocar um 
aumento de reactividade dos processo de oxidação (McKillop et al., 1995). Porém, em 
presença de radiação UV, decompõe-se facilmente para dar os radicais correspondentes: 
    
                 
        (2,29) 
 
Apesar destas desvantagens, a utilização de percarbonato de sódio poderá ser 
explorada, em tratamento de águas residuais, visto ser muito estável, barato e facilmente 
transportável, comparativamente às soluções de H2O2.  
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Porém, até há data, não existem muitos registos de aplicação deste oxidante no 
tratamento de águas residuais. 
 
2.8.4.1.1.3. UV/ SISTEMAS BASEADOS EM IÕES PERSULFATO 
A utilização de iões persulfato é uma tecnologia emergente de oxidação química 
in situ de compostos orgânicos A activação do persulfato para formar radicais sulfato é 
uma potente ferramenta de remediação de uma ampla variedade de contaminantes. Nos 
últimos anos tem aumentado o interesse no persulfato de sódio como oxidante para a 
destruição de uma ampla gama de contaminantes do solo e da água (Sun et al., 2009). 
Persulfatos são habitualmente sintetizados como sais de sódio, potássio e amónia. 
A cinética da sua decomposição está descrita em House, (1962). 
O anião persulfato é um oxidante poderoso: 
    
                 
   E○=2,1V (2.30) 
 
Além da oxidação directa, o persulfato pode ser induzido a formar radicais 
sulfato, fornecendo assim, mecanismos de reacção com radicais livres similares aos 
radicais hidroxilo. A geração de radicais sulfato (Fernandez et al., 2004): 
    
                  
        
   (2.31) 
 
O radical sulfato é uma potente espécie oxidante, Eº=2,6 V, comparável ao 
radical hidróxilo. Porém, aquele é mais propenso a reacções de transferências 
electrónicas, enquanto este reage preferencialmente por abstracção ou adição de 
hidrogénio (Liang e Su, 2009). 
 
A iniciação do processo de geração do radical sulfato pode ser conseguida por 
aplicação de calor, meio alcalino, catálise homogénea com metais de transição, catálise 
heterogénea com óxidos ou radiação UV (Anipsitakis et al., 2005; Lau et al., 2007; 
Furman et al., 2010; Guan et al., 2011). 
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Criquet et al., (2009), mostraram que radicais sulfato obtidos a partir da fotólise 
do ião S2O8
2- 
produziram maior mineralização do ácido acético comparativamente a um 
sistema UV/H2O2. 
A degradação de ácidos perfluorocarboxílicos em presença de radiação UV e iões 
persulfato, a completa conversão do enxofre orgânico a sulfato, a evolução dos iões 
fluoreto e do dióxido de carbono foi referida por Hori et al., (2005). 
O monopersulfato de potássio, (2KHSO5.KHSO4.K2SO4), comercialmente 
designado por Oxone
®
, cuja espécie activa é o peroximonosulfato, (HOOSO3
-
), é, 
actualmente, muito utilizado como fonte de radicais oxidantes, visto ter um potencial de 
oxidação, (Eº=1,82 V), superior ao do peróxido de hidrogénio, (Eº=1,76 V) e possibilitar 
a formação de radicais sulfato e hidróxilo (Fernandez et al., 2004). 
Se bem que tenha capacidade de oxidar numerosas substâncias orgânicas sem 
necessitar de agente activadores, (Yan et al., 2004; Priewisch et al., 2005; Desai et al., 
2006; Yu et al. 2010), a sua activação por radiação UV está reportada na literatura, e 
poderá decorrer do seguinte modo (Fernandez et al., 2004): 
    
               




, possui coeficiente de absorção molar a 254 nm, para diferentes pHs 




, (Guam et al., 2011) e rendimento quântico 
(1,4±0,2 molE
-1
) (Jimenez, 2005), valor superior ao do peróxido de hidrogénio, logo 
poderá ser um gerador de radicais oxidantes eficaz. 
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Rivas et al., (2005) propuseram o seguinte mecanismo de propagação e 
terminação do processo reaccional: 
 
Pode-se então afirmar, que a degradação dos contaminantes por este sistema 
passa pela combinação do efeito dos radicais sulfato, dos radicais hidróxilo, e/ ou 
também, pelo ataque directo do monopersulfato mediante adição a ligações duplas como 
demonstrou Rivas et al., (2005). A sua eficiência depende de diversas variáveis como 
sejam: pH, concentração de oxidante, concentração de contaminante, etc. 
Guan et al., (2011), estudaram o efeito do pH na formação dos radicais sulfato e 
hidróxilo e consequente efeito na velocidade do processo reaccional de degradação de 
dois compostos orgânicos, num sistema UV/ Oxone
®
. Concluíram que nas condições 
testadas (radiação UV - 254 nm e pH 6-12), não se detectaram variações significativas 
para o intervalo de pH de 6-8; porém, acima de 9 houve um acréscimo substancial no seu 
valor. Relacionou-se o verificado, com o pKa do Oxone
®
 (pKa = 9,4), mostrando que a 
espécie dissociada incrementava a reacção de fotólise. Mostrou-se, também, que a 
formação de radicais sulfato e hidróxilo, a pHs elevados aumentava, ao invés do ião 
S2O8
2-
, em que, para pHs elevados os radicais HO
•




    
      
       
       
   k <1,0x105 M-1s-1 (2.33) 
    
           
       
  
k = 360 ± 90 s-1 
k-1 = 3,5x105 M-1s-1 
(2.34) 
    
        
        k = 2,15x109 M-1s-1 (2.35) 
        
      
         k = 1,0x107 M-1s-1 (2.36) 
Terminação:  
    
         
   k = 7,5x108 -3,6x109 M-1s-1 (2.37) 
    
         
      k = 3,5x108 M-1s-1 (2.38) 
           (2.39) 
Reacção adicional: 
    
            
      
  k =7,5x10-5 M-1s-1 (2.40) 
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O recurso ao oxidante, Oxone
®
, pode ser, deste modo, uma via a explorar para 
aumentar os processos de degradação/eliminação de produtos orgânicos recalcitrantes e 
concretamente ptrodutos farmacêuticos (Nfodzo e Choi, 2011). Comparando-se com o 
peróxido de hidrogénio é mais facilmente transportável e pode-se dizer que é em alguns 
casos é mais efectivo, se bem que menos “amigo do ambiente” (Hori et al., 2005). 
 
2.8.4.2. FOTOCATÁLISE 
2.8.4.2.1. FOTOCATÁLISE HOMOGÉNEA 
2.8.4.2.1.1. PROCESSO FENTON 
A adição de sais de ferro, como catalisador na presença de peróxido de hidrogénio, 
conhecido como reagente de Fenton, é um dos métodos clássicos de produção de radicais 
hidroxilo, resultado de ser um dos oxidantes mais potentes a pH ácido (pH 3-5). O 
reagente Fenton possui uma grande capacidade oxidante numa grande gama de substâncias 
orgânicas. A espécie oxidante principal é, novamente o radical hidróxilo que é gerado na 
reacção inicial entre o peróxido e os sais de ferro (II) (Walling, 1975). 
Ainda que o mecanismo exacto da oxidação dos compostos orgânicos seja 
complexo e não totalmente conhecido, pode-se dizer que ocorrem os seguintes passos: 
        
                     (2.41) 
          (2.42) 
           (2.43) 
 
aonde B representa o composto orgânico e P1 e P2 são produtos intermédios e produtos 
finais, respectivamente. Neste mecanismo, a reacção (2.41) mostra como se formam os 
radicais que atacam o composto orgânico (2.42) e a equação (2.43) mostra o processo 
global. 
Por seu lado, as equações (2.44) e (2.45) representam o efeito sequestrador que o 
ião ferro (II) e o próprio peróxido exercem sobre os radicais formados (Buxton et al., 
1988): 
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        (2.44) 
                     (2.45) 
 
Finalmente, as equações (2.46), (2.47) e (2.48) indicam as possíveis vias de 
reacção do Fe
3+




 nas quais 
se regenera o ferro (II), razão pela qual se pode considerar o processo Fenton como 
catalítico em relação ao ferro. 
             
          
   (2.46) 
        
          (2.47) 
       
             (2.48) 
 
Os parâmetros que afectam o processo Fenton são o pH, a concentração de ião 
ferroso, a concentração inicial de H2O2 e a presença de agentes interferentes. O pH 
óptimo situa-se entre os 2-4. A pH superior a 4, o ião Fe
2+
 é instável e facilmente se 
transforma em Fe
3+
, que forma complexos com o ião hidróxido, e que precipitam 
(Pignatello et al., 2006). A pH alcalino, o peróxido de hidrogénio perde o seu poder 
oxidante. Aumentando a concentração de ião ferroso e de H2O2 aumenta a eficiência do 
processo (Stasinakis, 2008). 
A oxidação de compostos orgânicos pelo método Fenton pode ser inibida pela 
presença em solução de algumas substâncias, como sejam iões fosfato, brometo, cloreto, 
etc. Estes aniões podem estar presentes inicialmente na solução a tratar ou podem ser 
produtos obtidos pela degradação dos compostos orgânicos. Aqueles, podem induzir a 
inibição do processo devido à precipitação do ferro, à sequestração dos radicais HO
•
 e à 
formação de complexos de Fe
3
 menos reactivos (Pignatello et al., 2006). 
Adicionalmente, constatou-se que a radiação UV acelera o processo Fenton, 
aumentando a sua eficácia relativamente à degradação dos compostos orgânicos e sua 
mineralização e é menos sensível ao pH do meio. Esta combinação designa-se de sistema 
Foto-Fenton e é, actualmente, um meio prometedor de depurar águas residuais muito 
poluídas, estando já a ser utilizado em tratamento de águas à escala piloto (Pignatello et 
al., 2006). 
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As principais vantagens que este sistema possui relativamente ao processo Fenton 
são as seguintes: 
– fotólise do peróxido de hidrogénio, representada na equação (2.15) e 
– redução do Fe3+ a Fe2+, mediante a radiação UV, equação (2.49), produzindo-se 
ao mesmo tempo radicais hidróxilo. Esta reacção facilita a formação de Fe
2+
que reage 
rapidamente com o peróxido de hidrogénio, de acordo com a reacção (2.41). Assim, a 
radiação UV facilita a produção de radicais hidróxilo em ambas as reacções (2.41) e 
(2.49). 
                       (2.49) 
 
Para além deste mecanismo, diferentes autores propuseram que o Fe
3+
 que se 
encontra na forma de complexo hidratado, na presença de radiação UV se encontra no 
estado excitado Fe
3+.
 e que reage com maior velocidade com o peróxido de hidrogénio, 
equação (2.46), ou inclusivamente com os compostos orgânicos, que no estado 
fundamental (Bosmann et al., 1998; Lei et al., 1998). 
Costuma-se designar o processo de formação do ião ferroso e radicais hidróxilo 
através da redução do ião férrico na presença de peróxido de hidrogénio por Fenton-Like. 
Este processo costuma ser estudado de forma independente do processo Fenton, mas, 
neste, coexistem ambas as espécies iónicas independentemente de qual é utilizada para 
iniciar a reacção. 
Apesar de tudo considera-se, que em presença de um excesso de peróxido de 
hidrogénio a reacção Fenton tem lugar no início da reacção. Após este período curto de 
tempo, a velocidade da reacção estará controlada pelo Fenton-Like. 
 
                
       (2.50) 
           
         (2.51) 
        
             
  (2.52) 
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Este processo é mais sensível às variações de pH que o Fenton (Pignatello et al., 
2006), visto que o ião férrico está muito dependente deste parâmetro. A pH inferior a 2 
verifica-se a inibição entre o Fe
3+
 e o H2O2, (reacção 2.50), e quando o pH aumenta acima 
de 3 pode ocorrer a sua precipitação (Katsumata et al., 2004). 
A adição de luz ao sistema Fenton-Like, produz a regeneração de Fe
2+
 através de 
um processo fotoredutor: 
                 
       (2.53) 
                        (2.54) 
 
Trata-se de uma reacção muito mais rápida que a do Fenton-Like e requer a 
presença de radiação até aos 410 nm, logo pode ocorrer com a participação da luz solar 
(Pignatello et al., 2006). Para além disto, a irradiação do ferro (III) com peróxido de 
hidrogénio origina produtos intermédios que possuem elevados estados de oxidação, que 
são responsáveis pelo ataque directo da matéria orgânica. 
Os sistemas Fenton são fáceis de operar. Com as condições de trabalho ajustadas 
podem ser empregues para eliminar micropoluentes, como sejam os produtos 
farmacêuticos/EDCs em águas superficiais e em águas residuais (Klavarioti et al., 2009). 
Katsumata et al., (2004), mostraram que em soluções de 10 mg/L de bisfenol A, 
(BPA), sujeitas ao tratamento Foto-Fenton, (relação H2O2:Fe(II):BPA de 9:0,9:1) se 
conseguia a sua eliminação após 10 min. de irradiação com uma lâmpada de Xe 990W. 
Com a relação 90:9:1 mais de 90% foi mineralizado após 36h de irradiação. 
O diclofenac, em água destilada, COT=20 mg/L, foi eliminado com o sistema de 
tratamento Foto-Fenton-Like a pH=2,8 (Ravina et al., 2002). 
Para aumentar a biodegradabilidade de águas residuais contendo produtos 
farmacêuticos, concretamente, com o antibiótico sulfametoxazol Gonzalez et al., (2007) 
testou o processo Foto-Fenton numa solução de sulfametoxazol de 200 mg/L. A 
concentração de ferro (II) foi de 10 mg/L, o pH de 2,8, diferentes concentrações de 
peróxido de hidrogénio foram utilizadas e radiação de 350 nm a 400 nm. A remoção 
completa do antibiótico foi alcançada para uma dose de H2O2 acima dos 300 mg/L. A 
biodegradabilidade, (CBO5/CQO), aumentou de zero para valores superiores a 0,3 
(soluções tratadas). 
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A remoção de antibióticos recalcitrantes (amoxilina, cloxacilina e ampicilina) 
existentes numa água residual foi referida por Esmolla e Chaudhuri, (2010-a) pelo 
processo Foto-Fenton, bem como a avaliação química e toxicológica da degradação da 
amoxilina, pelo mesmo tratamento por Trovó et al., (2011).  
Brillas et al., (2008) no seu trabalho relatam a mineralização do ácido clofíbrico 




A geração de radicais oxidantes a partir Oxone
®
, pode também, como se referiu 
em 2.8.4.1.1.3. ser obtida com recurso a espécies metálicas que actuam como 
catalizadores, (Ball e Edwards, 1956; Bennet et al., 1991; Yusubov et al., 2009; Ji et al., 
2011). Os diferentes radicais que se irão formar são função da natureza do metal, o pH do 
sistema e a temperatura, seguindo o seguinte sistema de reacções: 
 
      
       {
             
  
             
  




Dentro dos inúmeros metais de transição testados, o Co(II) e o Ru(III) foram os 
que mostraram maior capacidade catalítica (Mcgrouther et al., 2001; Anipsitakis e 
Dionysiou, 2004). 
O Co(II) actua como catalizador na decomposição do monopersulfato 
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Assim, para o Co(II) as seguintes reacções de iniciação poderão considerar-se: 
Reacções de iniciação:   
    
                     
   (2.56) 
    
                     
   (2.57) 
        
                 (2 58) 
 
O processo progride de acordo com as reacções de propagação, terminação e 
adicionais referidas em (2.33-2.36, 2.37-2.39, 2.40) às qual se podem adicionar as 
seguintes de terminação e adicionais: 
Reacções de terminação:   
    
              
         (2.59) 
                   (2.60) 
Reacções adicionais:  
 
 
    
                    
    (2.61)  
 
Se bem que este processo, tenha sido reportado na literatura como muito 
prometedor para tratamento de águas residuais visto poderem conter metais e assim 
contribuirem para o seu tratamento antes de serem removidos, (Anipsitakis e Dionysiou, 
2003), ainda existem poucos trabalhos publicados, podendo referir-se o de Anipsitakis e 
Dionysiou, (2004), onde é feita a comparação da eficácia do sistema Fenton com o 
sistema monopersulfato/Co
2+ 
para a eliminação do 2,4 diclorofenol, do naftaleno e 
atrazina. 
Fernandez et al., 2004, por seu lado, estudam a degradação do pigmento Orange 
II mediante foto-oxidação em presença de Oxone
®
 e catalisadores metálicos em fase 
homogénea. 
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2.8.4.2.2. FOTOCATÁLISE HETERÓGENEA 
Na fotocatálise heterógenea, partículas sólidas, com propriedades para actuar 
como catalisadores promovem reacções fotosensibilizadas. Aquelas, têm a capacidade de 
absorver energia de um amplo leque de radiação UV e gerar oxidantes químicos a partir 
do oxigénio dissolvido ou da água, promovendo a degradação de compostos orgânicos.  
Assim, quando um material semicondutor está presente num sistema aquoso 
irradiado, uma fracção de radiação incidente com um comprimento de onda adequado é 
absorvido à sua superfície desencadeando reacções fotoquímicas. Existem dois 
mecanismos possíveis, dependendo de como ocorre a excitação inicial. Assim, pode 
produzir-se a excitação directa do semicondutor, ou a excitação das moléculas adsorvidas 
à superfície do catalisador. Quando um fotão possui a energia, pelo menos igual, à 
necessária para ocorrer a transição de um electrão da banda de valência para a banda de 
condução do semicondutor, aquele, ao absorver a energia transita para a banda de 
condução deixando um vazio na banda de valência. Este electrão pode voltar à banda de 
valência libertando calor ou pode participar em processos de oxidação /redução com 
moléculas presentes no meio, ocorrendo, assim, reacções fotocatalíticas. Estas, irão 
ocorrer tendo em conta o potencial redox das moléculas absorvidas, e os potenciais das 
bandas de valência e condução do semicondutor. A fotoxidação terá lugar quando a 
molécula adsorvida apresenta um potencial de oxidação menos positivo que o da banda 
de valência do semicondutor. A fotoredução ocorrerá quando o potencial de redução da 
molécula é menos negativo que o da banda de condução do catalisador.  
Diferentes materiais foram testados, como TiO2 óxidos de ferro, ZnO, CdS, WO3, 
ZnS, perovskita, etc (Dalrymple et al., 2007; Rivas et al., 2008; Akyol e Bayramoglu, 
2010). A maioria destes podem excitar-se com intensidades não muito elevadas de 
energia, podendo mesmo absorver radiação solar ( 310 nm) e como tal, o seu possível 
aproveitamento foi investigado (Andreozzi et al., 2000; Roberts e Malato, 2002; Malato 
et al., 2009). 
As vantagens que se podem atribuir a este tratamento são: 
– o processo tem lugar à temperatura ambiente; 
– a oxidação das substâncias em CO2 é muito eficiente; 
– o oxigénio necessário para a reacção é obtido a partir  da atmosfera; 

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– o catalisador é barato, inócuo e pode ser reutilisado e  
– pode ser utilizado em diferentes matrizes. 
O dióxido de titânio demonstrou ser muito efectivo, muito estável quimicamente, 
barato e inócuo. Como tal, é dos mais utilizados (Dalrymple et al., 2007). O dióxido de 
titânio tem a capacidade de produzir transições electrónicas por absorção de radiação no 
UV (  390 nm) visto ter uma diferença energética entre níveis, de, aproximadamente, 
3,0 eV (Malato, 2008). Assim, ao absorver energia, gera pares de electrões/ vazios, tal 
como se indica na equação (2.62): 
 
                
       (2.62) 
 
Em presença de espécies redox adsorvidas nas partículas do semicondutor e em 
presença de luz, produzem-se simultaneamente reacções de oxidação e redução à sua 
superfície, enquanto os electrões de condução dão lugar a reacções de fotoredução. Os 
vazios, depois de migrarem para a superfície, reagem com substâncias adsorvidas, em 




      
                     
     (2.63) 
      
               
  (2.64) 
 
Oxigénio e peróxido de hidrogénio, estando presentes, actuam como espécies 
receptoras de electrões.  
 
      
              
   (2.65) 
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Figura 2.11. Representação esquemática do efeito da radiação UV, em meio aquoso 
contendo matéria orgânica e patículas de catalisador TiO2 (Adaptado de Malato, 2008). 
 
A adição de peróxido de hidrogénio produz um aumento na velocidade de 
fotodegradação, facto este, que talvez de deva à geração de radicais hidroxilo extra: 
      
               
      (2.66) 
 
Este processo de tratamento foi aplicado, com sucesso, a micropoluentes, como 
está referido em (Calza et al., 2006; Beltrán et al., 2008; Malato, 2008; Rizzo et al., 2009; 
Elmolla e Chaudhuri, 2010-b), etc. 
Os avanços tecnológicos em fotocatálise incluem já o recurso a nanomateriais 
(Xu et al., 2012).  
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3. MATERIAIS E MÉTODOS 
 
3.1. COMPOSTOS FARMACÊUTICOS E REAGENTES 
Todos os compostos farmacêuticos utilizados neste trabalho, foram de alta pureza 
ou grau HPLC. As soluções aquosas foram feitas com água ultrapura de grau Milli-Q. ou 
água residual consoante o ensaios efectuados.. O ajuste de pH, quando necessário, foi 
feito com soluções aquosas de ácido perclórico, (HClO4) e hidróxido de sódio, (NaOH).  
 
3.1.1. COMPOSTOS FARMACÊUTICOS SELECCIONADOS  
A selecção dos compostos farmacêuticos estudados foi feita tendo em conta as 
diferentes famílias farmacêuticas, o seu consumo e a sua presença em meios aquáticos e 
utilizaram-se da marca Sygma Aldrich. 
Na família dos anti-inflamatórios não esteroídes escolheram-se o diclofenac, o 
ácido mefenâmico e o ketorolac. 
O diclofenac é um composto inibidor relativamente não selectivo de enzima 
ciclooxigenase e está indicado para reduzir estados inflamatórios, para actuar como 
analgésio e antipirético e o seu uso está generalizado em todo o mundo. 
 Em termos químicos é um derivado fenilacético e o seu nome é ácido 2-{2-[(2,6-
diclorofenil)amino]fenil}acético, (C14H11Cl2NO2). 
 
Figura 3.1. Estrutura molecular do diclofenac. 
(http://pt.wikipedia.org/wiki/Ficheiro:Diclofenac.svg) 
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O ácido mefenâmico, (ácido 2-(2,3-dimetilfenil) aminobenzoico, C15H15NO2) é 
derivado do ácido fenâmico ou fenamato e está indicado para o tratamento de dor leve ou 
moderada. 
 
Figura 3.2. Estrutura molecular do ácido mefenâmico. 
(http://pt.wikipedia.org/wiki/Ficheiro:Mefenamic_acid_Structural_Formulae_V.1.svg) 
 
O ketorolac é um anti-inflamatório não-esteróide, com acção analgésica, anti-
inflamatória e antipirética, cujo mecanismo de acção está relacionado com sua capacidade 
inibitória da síntese de prostaglandinas. 
 
Figura 3.3. Estrutura molecular do ketorolac. 
(http://en.wikipedia.org/wiki/File:Ketorolac.png) 
 
O metoprolol é um bloqueante do receptor β1, usado no tratamento de doenças 
graves do sistema cardiovascular, especialmente na hipertensão e no infarte agudo do 
miocárdio. A sua fórmula IUPAC é (RS)-1-(Isopropilamino)-3-[4-(2-
methoxietil)fenoxi]propan-2-ol, sendo a sua fórmula química, C15H25NO3. 
 
Figura 3.4. Estrutura molecular do metoprolol. 
(http://en.wikipedia.org/wiki/Metoprolol) 
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A ranitidina, com nome IUPAC (E)-N-(2-((5-((dimetilaminometil) furano-2-
il)metilo) etil)-N'-metil-2-nitroetano-1,1-diamina possui a seguinte fórmula 
química,C13H22N4O3S. 
 
Figura 3.5. Estrutura molecular da ranitidina. 
(http://pt.wikipedia.org/wiki/Ranitidina) 
 
A norfloxacina, ácido 1-etil-6-fluoro-1,4-dihidro-4-oxo-7-(1-piperacinil)-3-
quinolincarboxílico, C16H18N3FO3 é um antibiótico sintético do grupo das quinolonas de 
largo espectro e tem a seguinte estrutura molecular: 
 





1,3,12-trione), (C22H24N2O8) é um antibiótico do grupo das tetraciclinas derivado 
semisintético da adritetraciclina. Este composto é de baixo custo e tem propriedades 
farmacocinéticas frequentemente usadas em formulação. Como antibiótico funciona 
prevenindo o crescimento das bactérias Gram (+) e Gram (-). Utiliza-se no tratamento de 
infecções do foro respiratório e outras. 
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Figura 3.7. Estrutura molecular da doxiciclina. 
(http://pt.wikipedia.org/wiki/Doxiciclina) 
 
A antipirina é um antipirético largamente utilizado, de fórmula química, 
C11H12N2O e com nome IUPAC -2,3 dimetil-1-fenol-3-pirazol-5-ona- fenazona. 
 
Figura 3.8. Estrutura molecular da antipirina. 
(http://www.sigmaaldrich.com/catalog/product/FLUKA/A5882?lang=pt&region=PT.) 
 
O acetominofeno ou paracetamol é um dos analgésicos mais utilizados em todo o 
mundo, com nome IUPAC N-(4-hidroxifenil)etanamida N-(4-hidroxifenil)acetamida e 
fórmula química, C8H9NO2. 
Até à data, o mecanismo de acção do acetomonifeno não é completamente 




Figura 3.9. Estrutura molecular do acetominofeno. 
(http://en.wikipedia.org/wiki/File:Paracetamol-skeletal.svg) 
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A cafeína, [1,3,7-trimetil-1H-purina-2,6(3H,7H)-dione], é um alcalóide natural, 
estimulante do sistema nervoso central, encontrado em plantas de café, cacau, chá, 
guaraná, mate e bebidas obtidas a partir delas. A grande popularidade de bebidas com 
cafeína, torna esta, a droga mais comum em todo o mundo. 
 
Figura 3.10. Estrutura molecular da cafeína. 
(http://it.wikipedia.org/wiki/File:Caffeina_struttura.svg) 
 
3.1.2. REAGENTES UTILIZADOS 
Para além dos compostos farmacêuticos referidos atrás, todos da marca Sigma 
Aldrich, utilizaram-se os seguintes reagentes: 
Acenafteno, C12H10, 99%, (Sigma Aldrich) 
Acetonitrilo, CH3CN, (Fluka) 
Ácido fórmico, H2CO2, 98%, (Panreac) 
Ácido ortofosfórico, H3PO4, 85 %, (Panreac PA-ACS-ISSO) 
Ácido perclórico, HClO4, 98%, (Panreac) 
Ácido pirúvico, C3H3O3Na, (Sigma Aldrich) 
Ácido sulfúrico, H2SO4, 95-98%, (Panreac) 
Água ultrapura, Mili-Q. Resistividade 10 MΩ cm. 
Atrazina- desethyl,  C8H14ClN5, (Dr.Ehrenstorfer, GmbH) 
Nitrato de cobre, Cu(NO3)2.3H2O, (Panreac) 
Dióxido de titânio, TiO2, (Degussa) 
Fenol, C6H5OH, (FluKa) 
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Hidróxido de sódio, NaOH, 98%, (Panreac) 
Iodato de potássio, KIO3, (Panreac) 
Iodeto de potássio, KI, 99,0-100,5%, (Panreac) 
Isopropanol, C3H8O, 98%, (Panreac) 
 Nitrato de Lantânio, La(NO3)3.6H2O, (Panreac) 
Metanol, CH3OH, 99%, (Panreac) 
Molibdato de amónio, (NH4)2MoO4.4H2O, 93,1-101,0%, (Panreac) 
Nitrato de cobalto, Co(NO3)2, (Panreac) 
Oxone
®
, 2KHSO5.KHSO4.K2SO4, 99,9%, (Sigma Aldrich) 
Percarbonato de sódio, Na2CO3.3/2H2O2, (Sigma Aldrich) 
Peróxido de hidrogénio, H2O2, 30 % , (Riedel-de Haë
®
 ) 
Sulfato de cobalto, CoSO4.7H2O, (Sigma Aldrich) 
Sulfato de cobre, CuSO4, (Panreac) 
Sulfato de manganésio, MnSO4, (Panreac) 
Sulfato de titânio, Ti2(SO4)3, (Panreac) 
Sulfato ferroso, FeSO4, (Panreac) 
Tiossulfato de sódio, Na2SO3, 98-102%, (Panreac) 
Água residual- Efluente secundário proveniente da ETAR, Alcalá de S. Juan- 
Madrid 
Água residual- Efluente primário proveniente da ETAR de Badajoz 
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3.2. INSTALAÇÕES E PROCEDIMENTOS EXPERIMENTAIS 
De seguida, ir-se-ão apresentar e descrever os equipamentos e procedimentos 
executados neste trabalho, que permitiram a realização dos ensaios experimentais. 
 
3.2.1. ENSAIOS DE FOTÓLISE (ARTIGO I, ARTIGO II, ARTIGO III, 
ARTIGO IV E COMUNICAÇÃO I) 
Os ensaios experimentais decorreram num reactor, descontínuo, com capacidade 
de 1L, cujo esquema se representa na figura 3.11. Este é constituído por um bocal de 
saída de gases, um sistema de arrefecimento, um bocal de introdução de lâmpada de 
radiação UV, uma placa porosa na parte inferior que permite a entrada de gases, (ar ou 
oxigénio) e um local de recolha de amostras e as paredes são isoladas para evitar a 
libertação de radiação e/ou de calor para o exterior. 
As dimensões referidas na figura 3.11 indicam: L – comprimento da lâmpada 
introduzida no reactor, R0– distância do eixo central da lâmpada à superfície exterior da 
camisa de arrefecimento de quartzo, R1 – distância do eixo central da lâmpada à parede do 
reactor e Z – distância do fundo do reactor à lâmpada.  
 
Figura 3.11. Representação esquemática do reactor utilizado nos ensaios de fotólise. 
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O procedimento experimental consistiu em introduzir, no reactor, um volume de 
0,8 L de solução (perfeitas com água ultra pura ou água residual), os promotores de 
oxidação e catalisadores quando foi caso disso, (quando se adicionou TiO2 a suspensão 
obtida foi previamente agitada durante 60 min. de modo a atingir-se o equilíbrio de 
adsorção) e em colocar a lâmpada de radiação UV (radiação UV-C (254 nm). Esta, de 
vapor de mercúrio de baixa pressão 15 W HERAEUS TNN 15/32, tem acoplado um 
sistema de refrigeração, em quartzo.  
Fez-se circular, na camisa de arrefecimento, água proveniente de um banho 
termostatizado, para manter a temperatura constante, que foi de 20ºC. 
As amostras foram periodicamente extraídas do reactor, a fim de serem 
analisados os diferentes parâmetros a monitorizar.  
As amostras dos ensaios em que se estudou o efeito do promotor de radicais, 
Oxone
®
 foram tratadas com tissulfato de sódio a fim de evitar a continuidade da reacção 
de oxidação. 
Em alguns ensaios tentou-se neutralizar a acção do monopersulfato com iodeto de 
potássio, porém, verificou-se que a reacção, ao invés de ser inibida era acelerada. As 
reacções de ciclo adição do iodo aos anéis aromáticos são provavelmente a causa deste 
efeito (Firouzabadi et al., 2009). 
Um fluxo de ar ou oxigénio, (Q=40L/h), consoante os ensaios, alimentava o 
reactor através da placa porosa situada na sua parte inferior.  
 
3.2.2. ENSAIOS COM OXONE® 
Os ensaios efectuados com monopersulfato de potássio decorreram em dois 
regimes reaccionais; descontínuo e semicontínuo. 
 
3.2.2.1. ENSAIOS COM OXONE® EFECTUADOS EM REGIME 
DESCONTÍNUO, (COMUNICAÇÃO II E COMUNICAÇÃO III) 
Os ensaios com Oxone
®
 realizaram-se num reactor de vidro, Applikon 
encamisado com 2,0 L de capacidade, equipado com sistema de agitação Applikon ADI 
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1032 (stirrer controller P100), controlador de temperatura e sonda de medição de pH. O 
esquema desta instalação experimental apresenta-se na figura 3.12: 
 
Figura 3.12. Instalação experimental para os ensaios com Oxone
®
 em regime 
descontínuo. 
 
O procedimento consistiu em carregar o reactor com 1,0 L de solução, com 
monopersulfato e catalisador quando foi caso disso e programar o sistema de agitação 
para uma velocidade de 500 rotações/min. As amostras foram retiradas ao longo do 
tempo a fim de serem imediatamente analisadas e o pH da solução foi, também 
monitorizado.  
 
3.2.2.2. ENSAIOS COM OXONE® EFECTUADOS EM REGIME 
SEMICONTÍNUO, (ARTIGO V) 
Com a finalidade de minimizar a decomposição deficiente associada à presença 
simultânea de concentrações relativamente altas de oxidante e catalisador (nos ensaios em 
que se estudou o seu efeito), efectuaram-se ensaios em regime semicontínuo. Assim, na 
mesma instalação que é representada na figura 3.12 o Oxone
®
 foi sendo introduzido na 
solução a caudal constante (Q= 1,0 ml/min.), recorrendo a uma bomba peristáltica 
PerKin- Elmer. O pH da solução (quando foi mantido constante) foi controlado mediante 
a correspondente adição de solução de NaOH (2N), através de bomba peristáltica PerKin- 
Elmer. 
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3.2.3. SÍNTESE DO CATALISADOR HETEROGÉNEO, PEROVSKITA, 
(LATI0.15CU0.85O3), (COMUNICAÇÃO II) 
O catalisador, perovskita, foi sintetizado de acordo com Rivas et al., (2006). 
Assim, preparou-se uma solução de 250 ml de La(NO3)3.6H2O, (20.6 x10
-3
 M) e 
Cu(NO3)2.3H2O, de modo a obter-se uma relação Cu:La = 0.85 a qual foi agitada durante 
1h à temperatura de 0ºC. Seguidamente, adicionou-se, lentamente, uma solução de 
butóxido de titânio em isopropanol de modo a obter-se a relação Ti:La=0,15. Adicionou-
se, seguidamente, ácido cítrico em quantidade estequiométrica, a fim de se formarem os 
correspondentes complexos. Esta dispersão foi agitada durante 2h e desumidificada em 
excicador. O gel obtido foi, finalmente, aquecido a 110ºC, durante 24h e calcinado a 
700ºC, durante 5h. 
A descrição pormenorizada das propriedades deste catalisador é apresentada em 
Carbajo et al., (2006). 
 
3.3. MÉTODOS E TÉCNICAS EXPERIMENTAIS  
Listam-se de seguida, as técnicas/métodos utilizadas para quantificação dos 
diversos parâmetros analisados nos diferentes ensaios experimentais efectuados. 
 
3.3.1. DETERMINAÇÃO DOS PARÂMETROS ÓPTICOS DA 
INSTALAÇÃO EXPERIMENTAL  
Foram feitos ensaios prévios aos ensaios de fotólise afim de calcular a 
intensidade de radiação, I0, e percurso óptico da radiação, L, da lâmpada utilizada no 
reactor. Assim, por actinometria química com peróxido de hidrogénio (Nicole et al., 






 e de L de 3,2 ± 0,5 cm. 
A potência radiante emitida pela lâmpada, Eo e o qo, o fuxo de radiação incidente 
também foram calculados de acordo com (Nicole et al., 1990; Beltrán et al.,1995). Os 
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3.3.2. DETERMINAÇÃO DOS COEFICIENTES DE EXTINÇÃO MOLAR 
DOS COMPOSTOS FARMACÊUTICOS 
A absortividade dos compostos farmacêuticos foi calculada, através da lei de 
Lambert- Beer, para diferentes pHs e concentrações medindo-se a absorvância a λ= 254 
nm. 
 
3.3.3. DETERMINAÇÃO DA CONCENTRAÇÃO DOS COMPOSTOS 
FARMACÊUTICOS 
A amostras, depois de recolhidas e filtradas com filtros Milipore- HV hydrofhilic 
PVDF 0,45µm, foram imediatamente analisadas. A evolução da concentração dos 
compostos farmacêuticos, ao longo dos processos reaccionais, foi feito por cromatografia 
líquida de alta resolução, (HPLC), num cromatógrafo Agilent Technologies, série 
HP1100 equipado com desgaseificador, modelo G1322A, bomba quaternária, modelo 
G1310A, injector automático, modelo G1313A, detector programável de absorvância, 
modelo G1314A e sistema de tratamento de dados, Chemstation.  




Tabela 3.1. Condições operacionais, para análise em HPLC, nos diferentes ensaios efectuados.  
 









Diclofenac Kromasil 100 C18 5μl 275 Metanol/H2O UP (70/30) 1,0 
Atrazina/Diclofenac Kromasil 100 C18 5μl 220 Acetonitrilo/H2O UP (40/60) 1,0 
Acenofteno/Diclofenac Kromasil 100 C18 5μl 205 Acetonitrilo/H2O UP (10/90) 0,5 
Fenol/Diclofenac Kromasil 100 C18 5μl 0210 Acetonitrilo/H2O UP (15/85) 1,0 
A.Pivúvico/Diclofenac Kromasil 100 C18 5μl 210 
H2O UP(100) 
0,75 
Comunicação I Ranatidina Kromasil 100 C18 5μl 313 Acetonitrilo/20mM (sol. K3PO4) 0,75 
Artigo II Metoprolol Kromasil 100 C18 5μl 223 Acetonitrilo/H2O UP (70/30) 0,6 
Artigo III 
Ácido mefenâmico Kromasil 100 C18 5μl 280 Acetonitrilo/H2O UP (85/15) 1,0 
Norfloxacina Kromasil 100 C18 5μl 280 Acetonitrilo/H2O UP (85/15) 1,0 
Doxiciclina Kromasil 100 C18 5μl 260 Acetonitrilo/H2O UP (85/15) 1,0 
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Nos ensaios efectuados e discutidos no artigo IV, para os compostos 
acetominofeno, cafeína, antipirina, doxiciclina e ketorolac isoladamente utilizou-se a 
mesma sequência que para a mistura dos cinco compostos programando-se os tempos de 
análise consoante o tempo de retenção de cada um deles.  
Assim, com as condições referidas na tabela 3.1., verificaram-se os seguintes 
tempos de retenção para cada um dos compostos e, de acordo com eles escolheram-se os 
tempos para a sua análise. Essa informação consta da tabela 3.2. 
Tabela 3.2. Tempos de retenção para os compostos acetominofeno, cafeína, antipirina, 
doxiciclina e ketorolac e respectivos tempos de análise em HPLC para os ensaios 
efectuados neste trabalho. 
 
Tempo de retenção 
(min.) 
Tempo de análise 
(min.) 
Acetominofeno 7,4 15,0 
Cafeína 9,4 15,0 
Antipirina 19,1 25,0 
Doxiciclina 40,3 65,0 
Ketorolac 50,7 65,0 
 
3.3.4. DETERMINAÇÃO DO CARBONO ORGÂNICO TOTAL, (COT) 
A determinação do conteúdo em carbono total, (orgânico e inorgânico), foi 
realizada por combustão catalítica a 720ºC, num analisador de marca SHIMADZU, 
modelo TOC- VCSH, munido de um injector automático ASI-V.  
 
Figura 3.13. Analisador SHIMADZU utilizado para determinação de COT. 
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3.3.5. DETERMINAÇÃO DA CARÊNCIA QUÍMICA DE OXIGÉNIO, 
(CQO) 
Para a determinação da carência química em oxigénio utilizou-se o método 
proposto por Moore et al., (1949), recorrendo ao Kit-teste Lange LCK 314, que é indicado 
para intervalo de concentrações de O2 de 15-150 mg O2 /L, e é constituído por cuvetes 
contendo os reagentes necessários para promover a degradação dos compostos orgânicos: 
dicromato de potássio, ácido sulfúrico, sulfato de prata (actua como catalisador) e sulfato 
de mercúrio (evita as interferências dos halogenetos).  
A digestão das amostras foi feita num digestor Dr. Lange LT200 e a medição, 
num fotómetro Dr. Lange Lasa
®
 10 que proporciona directamente o valor de CQO. 
Figura 3.14. Digestor e fotómetro utilizados na determinação experimental da CQO das 
amostras. 
 
3.3.6. DETERMINAÇÃO DA CARÊNCIA BIOQUÍMICA DE OXIGÉNIO, 
(CBO5) 
A carência bioquímica de oxigénio determinou-se mediante o método 
manométrico, baseado no respirómetro de Warburg, 
(Means e Anderson, 1981). Utilizou-se o 
equipamento ST-OxiTop onde a variação da pressão 
é medida através de sensores electrónicos (Figura 
3.16) O inóculo utilizado foi proveniente das lagoas 
de lamas activadas da ETAR de Badajoz. A 
incubação foi feita em incubadora Medilow Selecte. 
Figura 3.15. Equipamento St-OxiTop utilizado para a determinação experimental da 
CBO5. 
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O procedimento foi o seguinte: numa garrafa, de cor topázio e com 500 ml de 
capacidade, introduziu-se um volume determinado de água residual em função da CBO5 
estimada, de acordo com o indicado na tabela 3.3. Depois de se fazer a inoculação 
bacteriana, o sistema foi fechado hermeticamente, sujeito a agitação magnética durante 5 
dias a 20 ºC e colocado na obscuridade para evitar o desenvolvimento algal. 
Durante o ensaio, as bactérias consomem o oxigénio dissolvido na água para 
oxidar a matéria orgânica presente, libertando dióxido de carbono. Este é eliminado do 
meio, mediante absorção em hidróxido de sódio, o qual foi adicionado no início do ensaio 
num receptáculo próprio para o efeito. O consumo de oxigénio da água faz com que se 
dissolva o existente no ar que se encontra no interior da garrafa. Esta diminuição de gás 
provoca uma depressão no interior da garrafa que é medido pelo sensor electrónico de 
pressão. 
O resultado da CBO5 expresso em mg O2 L
-1
 obtem-se multiplicando o valor 
encontrado pelo factor de correcção correspondente, fornecido pelo fabricante. 
 
Tabela 3.3. Relação entre a CBO5 estimada, o volume de água residual incubada e o 
factor de correcção. 




Volume da amostra 
(mL) 
Factor de correcção 
0-40 432 1 
0-80 365 2 
0-200 250 5 
0-400 164 10 
0-800 97 20 
0-2000 43,5 50 
0-4000 22,5 100 
 
3.3.7. DETERMINAÇÃO DA ABSORVÂNCIA A λ=254 nm 
A 254 nm os compostos aromáticos e em geral os insaturados, apresentam um 
elevado coeficiente de extinção molar e consequentemente, elevada absorvância (Traina 
et al., 1990). Assim, dada a proporcionalidade entre esta e a concentração, pode-se dizer 
que a medição obtida neste comprimento de onda é indicativa da quantidade total de 
CAPÍTULO III – MATERIAIS E MÉTODOS 
- 136 - 
compostos aromáticos e insaturados existentes. O equipamento utilizado para fazer as 
medições foi um espectrofotómetro Thermo Spectronic Hélios α, com célula de quartzo e 
percurso óptico de 1 cm. 
 
3.3.8. DETERMINAÇÃO DO pH 
O pH das soluções foi medido com o potenciómetro Crison 507. 
3.3.9. DETERMINAÇÃO DA TUBIDEZ 
A turbidez das águas residuais utilizadas foi medida com turbídimetro Neurtek. 
3.3.10. DETERMINAÇÃO DOS SÓLIDOS TOTAIS 
Os sólidos totais foram medidos utilizando o método indicado em Standart 
Methods, (1995). A amostra foi filtrada em filtros de microfibra de vidro Whatman 943-
AH e o resíduo retido no filtro seco a 105 ºC até peso constante. 
A concentração de sólidos em suspensão, em mg/L, foi calculada através da 
seguinte expressão: 
     
     
 
      (3.1) 
 
onde: 
A – peso da cápsula + filtro+ resíduo seco, mg 
B – peso da cápsula + filtro, mg 
V – volume da amostra, ml 
 
 
3.3.11. DETERMINAÇÃO DA CONCENTRAÇÃO DE H2O2, DE OXONE
®
 
E PERCARBONATO DE SÓDIO 
A determinação da concentração dos compostos H2O2, Oxone
®
 e percarbonato de 
sódio para os diferentes ensaios experimentais foi feita por iodometria. Este método 
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(A.O.A.C, 1984), consiste em adicionar sobre a amostra, um excesso de iodeto que é 
titulado com uma solução de tiossulfato de sódio. Assim, tomaram-se 5 ml de amostra, 
adicionaram-se 10 ml de H2SO4, 2,0 N, 25 ml de KI (20g/L) e umas gotas de solução 
saturada de molibdato de amónio, que actua como catalisador. 
A reacção que ocorre, para o peróxido de hidrogénio e percarbonato de sódio, é a 
seguinte: 





    
  +            +     +     
  (3.3) 
 
Em seguida, titula-se com tiossulfato de sódio, previamente aferido com KIO3: 
        
       +    
    (3.4) 
 
e a concentração pretendida é obtida através de: 
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4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 
El término disruptor endocrino –tomado del inglés -endocrine disruptor chemical 
(EDCs)- define un conjunto diverso y heterogéneo de compuestos químicos capaces de 
alterar el equilibrio hormonal. Los disruptores endocrinos se liberan al medio ambiente 
como resultado de diferentes procesos de fabricación y de la utilización de ciertos 
productos de consumo. El medio acuático se ha mostrado como uno de los más sensibles 
a su presencia. Los disruptores endocrinos provocan diversos efectos sobre los 
organismos entre los que se encuentran malformaciones, cambios en la conducta sexual y 
esterilidad. La presencia de EDCs en las aguas destinadas para consumo y en aguas 
residuales requiere una revisión de las condiciones de depuración necesarias para su 
eliminación. Entre estos EDCs del sistema endocrino se encuentra una gran mayoría de 
compuestos farmacéuticos
 
(Basile et al., 2011). 
El empleo de sustancias que actúan como disruptores endocrinos en numerosos 
procesos industriales y en aplicaciones y productos domésticos ha llevado durante las 
últimas décadas a su dispersión en el medio ambiente, siendo el medio acuático uno de 
los que se ha mostrado más sensible a la contaminación y a la alteración de organismos y 
sistemas por estos compuestos
 
(Bell et al., 2011). 
Los mecanismos de actuación de los disruptores endocrinos estudiados hasta la 
fecha incluyen la mimetización de hormonas y el antagonismo a la acción de las mismas.  
La presencia de estos compuestos en el medio acuático hace necesaria la toma de 
medidas de tratamiento adecuadas, tanto de las aguas destinadas a consumo como de las 
aguas residuales que puedan tener como destino final el medio acuático. 
Las estaciones depuradoras de aguas residuales permiten reducir en mayor o 
menor medida, dependiendo de su configuración, la concentración de disruptores 
endocrinos. Los mecanismos que permiten la separación son diversos. Un primer 
mecanismo de separación se debe a la naturaleza hidrofóbica de algunos EDCs, lo que 
favorece su adsorción a las partículas y su concentración en los fangos. Esto da lugar por 
otra parte a fangos y aguas de deshidratación de fangos con concentraciones 
relativamente elevadas de disruptores endocrinos. Un segundo mecanismo de eliminación 
es la degradación y transformación en los procesos biológicos de depuración, estando 
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influidos los rendimientos de eliminación por diversos factores como son la edad del 
fango, la temperatura del agua, la alternancia entre condiciones anaeróbicas, anóxicas y 
aerobias, etc (Leroy et al., 2008). 
Los tratamientos químicos convencionales como la coagulación y la floculación 
tienen bajos rendimientos y no son apropiados en general para eliminar disruptores 
endocrinos del agua. Sin embargo, otros tipos de tratamiento como la oxidación con cloro 
y ozono, la fotólisis con radiación UV o el proceso Fenton pueden eliminar de manera 
efectiva este tipo de compuestos. Los tratamientos de oxidación avanzada muestran un 
potencial importante para la destrucción de estos contaminantes, aunque su grado de 
implantación es aún bajo
 
(Liu et al., 2009). 
Este proyecto trata de poner de manifiesto la idoneidad de sistemas de oxidación 
basados en la radiación ultravioleta para la eliminación de compuestos farmacéuticos. Así 
mismo se han realizado algunos ensayos con tratamientos basados en el uso de peróxidos 
inorgánicos en presencia o ausencia de catalizadores homogéneos. 
En el proyecto de tesis se ha considerado la posibilidad de tratar una gama de 
EDCs modelo que abarcase varias familias de compuestos farmacéuticos. Así pues en 
este estudio se han tratado las siguientes sustancias tipo: 
– Antiinflamatorios no esteroideos: diclofenaco, ácido mefenámico y ketorolac, 
– β bloqueador: metoprolol, 
– Antagonista H2: ranitidina, 
– Analgésicos: antipirina y acetaminofeno, 
– Antibióticos: doxiciclina (tetraciclina) y norfloxacín (quinolona). 
En algunos ensayos se utilizó, también la cafeína, visto ser considerada un 
indicador de consumo. 
En un principio se ha abordado el estudio de compuestos de forma individual 
para hacer una aproximación al comportamiento de diferentes estructuras químicas 
sometidas a la acción de la radiación ultravioleta. Posteriormente los sistemas estudiados 
contemplaron el tratamiento de mezclas de EDCs en agua ultrapura y finalmente se han 
realizado ensayos de fotodegradación de compuestos disueltos en un efluente secundario.  
En una última etapa, se ha empleado el monopersulfato potásico como alternativa 
oxidante en el tratamiento de aguas. 










“Influence of oxygen and free radicals 
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4.1. ENSAYOS DE FOTODEGRADACIÓN DE DICLOFENACO 
En una primera etapa se eligió el diclofenaco 
como compuesto modelo en la aplicación de procesos 
basados en el uso de radiación ultravioleta. El 
diclofenaco (también conocido como diclofenaco) es un 
medicamento inhibidor relativamente no selectivo de la 
ciclooxigenasa y miembro de la familia de los 
antiinflamatorios no esteroideos indicado para reducir 
inflamaciones y como analgésico. El diclofenaco ha sido 
detectado en diversos efluentes secundarios, (Pal et al., 
2010; Deblonde et al., 2011; Andreozzi et al., 2003; Gebhardt et al., 2007; Kim et al., 
2007), en aguas superficiales, (Pal et al., 2010; Kosjek et al., 2005; Vulliet et al., 2011) e 
inclusivamente en aguas subterráneas (Vulliet et al., 2011) y de consumo (Jones et al., 
2005). Los efectos adversos que produce en los seres vivos están bien descritos también 
en bibliografía (Santos et al., 2010) y (Zang et al., 2008). La ecotoxicidad del diclofenaco 
es relativamente baja y los efectos agudos son improbables en los niveles presentes, pero 
se ha demostrado que en combinación con otros productos farmacéuticos, el efecto toxico 
puede ser considerablemente aumentado (Malato, 2008). 
Los riesgos para el medio acuático pasan por inducir efectos crónicos de 
toxicidade que se repercuten en la disminución de la capacidad reproductiva de los 
organismos (Carlsson et al., 2006). Se destaca el ejemplo mediático de la disminución de, 
prácticamente 95%, en la India y del 90% en Pakistán de buitres que se alimentaron de 
animales muertos que habían sido tratados previamente con diclofenaco 
(http://e360.yale.edu/content/feature.msp?id=2263.). 
 
4.1.1. PARÁMETROS FOTOQUÍMICOS DE LA INSTALACIÓN 
En primera instancia se realizaron una serie de ensayos para obtener los 
parámetros fotoquímicos fundamentales de la instalación utilizada y que son 
imprescindibles para el posterior estudio cinético de los compuestos modelo. En estos 
experimentos se utilizó peróxido de hidrógeno como actinómetro. 
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Para soluciones diluidas, en reactor de mezcla perfecta y en régimen discontinuo 
se puede recurrir a la ley de Lambert-Beer (Zepp 1978; Nicole et al., 1990). 
Aplicando la ley de Lambert-Beer, la absorbancia de una disolución viene dada 
por la ecuación:  
               (
  
  




Donde Io es la radiación incidente e It la transmitida, L es el camino óptico, εj el 
coeficiente de extinción molar y C j la concentración molar de cualquier especie j que 
absorba radiación. 
Si se despeja  It de esta ecuación y se sustituye en la que expresa la intensidad de 
radiación de una determinada longitud de onda que es absorbida por las sustancias 
presentes en una disolución acuosa:  
         (4.2) 
 
Se obtiene: 




Pero si se tiene una disolución con diferentes especies disueltas, la intensidad 
de radiación absorbida por una especie n, será una fracción Fn, de la intensidad total 
que se absorbe y viene representada por Ia,n. 
                  ∑    
 




Se puede relacionar Ia,n con la velocidad de reacción de la especie n, mediante la 
siguiente ecuación de carácter semiempírico (Beltran et al., 1995-a): 
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           ∑    
 




donde ϕn es el rendimiento cuántico correspondiente a la especie n. 
Para el peróxido de hidrógeno: 
 
      
  
        [     (                  )] (4.6) 
 
Donde      = 1.0, es el rendimiento cuántico del peróxido a 254 nm,      , es 




), Io es el flujo fotónico por unidad de 
volumen, L es el camino óptico y       es la concentración de peróxido de hidrógeno. 
Diferentes aproximaciones de la ecuación (4.6) dieron lugar a valores de Io = 3.27 






 y L = 3.2 + 0.5 cm.  
 
4.1.2. FOTOLISIS DE DICLOFENACO 
4.1.2.1. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACIÓN INICIAL DE 
DICLOFENACO 
Experimentos previos de fotooxidación realizados a diferente concentración 




al., 2008). Estas 
diferencias se 
deben a la 
elevada 
absorbancia de las disoluciones de diclofenaco utilizadas y al inesperado aumento de esta 
conforme el proceso de fotolisis transcurría. 
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4.1.2.2. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACIÓN DE OXÍGENO 
Por otro lado, también se observó la gran influencia en la eficacia del proceso 
para experimentos llevados a cabo en presencia o ausencia de soluciones saturadas de 
oxígeno. La fotosensitización de la molécula de oxígeno por parte de moléculas excitadas 
de diclofenaco podría explicar los resultados experimentales obtenidos
 
(Fasnacht e 
Blough., 2003; Lee et al., 2005). 
 
4.1.2.3. DETERMINACIÓN DE RENDIMIENTOS CUÁNTICOS 
La aplicación de una ecuación similar a la (4.6) en este caso para la desaparición 
de diclofenaco dio lugar a la obtención del rendimiento cuántico tanto en soluciones 
saturadas de oxígeno como en presencia de aire. 
Los resultados mostraron un elevado valor de este parámetro que explica su alta 
fotorreactividad en solución acuosa, Tabla 4.1. 








Aire 0,01 0,081 
Aire 0,01 0,075 
Aire 0,05 0,098 
Aire 0,05 0,095 
Aire 0,10 0,089 
Aire 0,10 0,0102 
Aire 0,63 0,047 
Aire 0,63 0,066 
Aire 0,63 0,052 
Oxigeno 0,20 0,172 
Oxigeno 0,20 0,151 
Oxigeno 0,20 0,165 
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4.1.3. FOTOLISIS DE DICLOFENACO EN PRESENCIA DE 
PROMOTORES 
 En un intento por mejorar los niveles de mineralización obtenidos en la 
fotodegradación, se decidió hacer uso de tres conocidos promotores de radicales libres, el 
monopersulfato potásico, el percarbonato y el peróxido de hidrógeno. Los resultados 
encontrados fueron similares independientemente del promotor añadido. En todos los 
casos se obtuvieron eficacias de eliminación inferiores a las experimentadas con la 
aplicación de radiación sola. Debido a la alta fotorreactividad del diclofenaco, parece ser 
que la presencia de promotores radicalarios en vez de mejorar el proceso mediante 
generación de radicales hace que se produzca un fenómeno de competencia por la 
radiación predominando este último efecto sobre el carácter positivo que la alta 
reactividad de los radicales pudiera tener (figuras 4,5 y 6). 
 
.  
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4.2. ENSAYOS DE FOTODEGRADACIÓN DE RANITIDINA 
La ranitidina es un antagonista H2, uno de los 
receptores de la histamina, que inhibe la producción de 
ácido estomacal, comúnmente usado en el tratamiento 
de la enfermedad de úlcera péptica y en la enfermedad 
del reflujo gastroesofágico. Este compuesto es 
ampliamente consumido en los países desarrollados 
superando las 80 toneladas/año en algunos países de 
Europa (Fent et al., 2006). Aproximadamente 70% de 
las dosis utilizadas son excretadas en la orina de forma 
inalterada (Rivas et al., 2009). 
En la presente investigación se ha realizado un 
estudio sobre la oportunidad de utilizar procesos 
fotolíticos en la eliminación de este compuesto 
farmacéutico. Se utilizó ranitidina basándose en su aparente baja fotoactividad. Así, 
Addamo y colaboradores
 
(Addamo et al., 2005) completan experimentos con una 
duración superior a las 5 horas para la eliminación de ranitidina. Estos autores certifican 
un incremento en la eficiencia del proceso al utilizar dióxido de titanio como 
fotocatalizador. En este trabajo se intentará mejorar el proceso fotolítico también 
mediante adición de promotores radicálicos. 
 
4.2.1. FOTOLISIS DE RANITIDINA 
La fotolisis de ranitidina condujo a unos resultados inesperados puesto que en las 
condiciones de operación estudiadas este compuesto fue eliminado en menos de una hora, 
(figura 2) en contraposición a los resultados encontrados en bibliografía. 
 
4.2.2. DETERMINACIÓN DEL RENDIMIENTO CUÁNTICO 
Para corroborar la elevada reactividad de la ranitidina se calculó su rendimiento 
cuantico. Se recurrió a abordajes diferentes del artículo anterior para su determinación. 
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Así, se utilizó el modelo de fuente lineal de emisión en planes paralelos, (LSPP- 
lineal source in paralel planes), que obedece a la siguiente expresión, para reactor 
cilíndrico (Beltran et al., 1995-b): 
   
  
  
   
         
     
 [                   ] (4.10) 
 





), Rl es distancia del centro de la lampara a la pared del 
reactor, V es el volumen de reacción,  el coeficiente de extinción molar (absortividad) y 
A254 la absorbancia de la solución a 254 nm. Este  modelo asume que la lámpara se 
comporta como una línea de puntos consecutivos que emiten radiación en todas las 
direcciones contenidas en un plan perpendicular a su eje. 
Por otro lado, el modelo de emisión puntual esférica, (PSSE- point source 
spherical emission model), considera que cada punto de la lámpara emite radiación en 
todas las direcciones espaciales y lleva a la expresión siguiente (Beltran et al., 1995-b): 
   
  
  
   
      
   
 ∫ ∫ ∫  
         
          






        (4.11) 
 
Donde Eo es la potencia radiante emitida (Einstein s
-1
) y se define como: 
  
√          
 
 (4.12) 
Los parámetros restantes están relacionados con las dimensiones del reactor. 
Los parámetros de la instalación necesarios (Eo y qo) fueron calculados en 
consonancia con Beltrán et al., (1995-a). 
El cálculo del rendimiento cuántico, en las proximidades de 0.05 mol Einstein
-1
, 
confirma los resultados experimentales. 
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4.2.3. FOTOLISIS DE RANITIDINA EN PRESENCIA DE PERÓXIDO DE 
HIDRÓGENO 
Con objeto de hacer extensibles o no los resultados encontrados para el 
diclofenaco, en este caso también se trató de mejorar el proceso de mineralización 
mediante adición de peróxido de hidrógeno. Si los resultados encontrados anteriormente 
son de uso generalizado, es de esperar un efecto negativo del peróxido en la fotolisis de 
ranitidina. De nuevo los hechos experimentales contradijeron la hipótesis de partida y, en 
este sistema, la adición de un promotor de radicales hidroxilo como el peróxido mejoró 
de forma notable tanto la fotolisis de ranitidina como su mineralización (figura 3). 
 
4.2.4. FOTOLISIS DE RANITIDINA EN PRESENCIA DE DIÓXIDO DE 
TITANIO 
Finalmente se utilizó un conocido fotocatalizador como el dióxido de titanio el 
cual indujo un efecto negativo no solo en la fotolisis directa de la ranitidina sino también 
en la fotolisis en presencia de promotores de radicales libres. Los resultados tan 
diferentes encontrados en este trabajo y la bibliografía no son fácilmente explicables, sin 
embargo, experimentos llevados a cabo bajo radiación solar (menos energética que la 
utilizada en este estudio) sugieren la alta fotoactividad de este compuesto
 
(Radjenovic et 
al., 2010; Latch et al., 2003). 
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4.3. ENSAYOS DE FOTODEGRADACIÓN DE METOPROLOL 
 En la búsqueda de una sustancia 
refractaria a la fotodescomposición, la siguiente 
serie experimental fue realizada con metoprolol 
como compuesto modelo. 
El metoprolol es un bloqueador del 
receptor β1 selectivo usado en el tratamiento de 
enfermedades severas del sistema cardiovascular, 
El metoprolol ha sido detectado en diversos 
efluentes secundarios e incluso aguas superficiales
 
(Ternes et al., 2003; Ternes et al., 2007; Hernando 
et al., 2006) En bibliografía pueden encontrarse 
algunos estudios de toxicidad de este compuesto 
en sistemas acuosos (Van den Brandhof e Montforts, 2010). 
 
4.3.1. FOTOLISIS DE METOPROLOL 
4.3.1.1. INFLUENCIA DE LA CONCENTRACIÓN INICIAL DE 
METOPROLOL 
La fotodescomposición de 
metoprolol se realizó a diferentes 
concentraciones de este compuesto 
farmacéutico dando lugar a curvas 
diferentes al representar valores 
normalizados (figura 2). De nuevo, a la 
vista de estos resultados se descarta la 
cinética simple de primer orden. También 
a tenor de los datos conversión-tiempo se 
colige la baja fotoactividad de esta 
sustancia, consecuencia de su bajo 
coeficiente de extinción molar y más que 
probable bajo valor de rendimiento cuántico. 
CAPÍTULO IV – RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
- 170 - 
 
4.3.1.2. DETERMINACIÓN DE RENDIMIENTO CUÁNTICO 
Para corroborar la baja reactividad del metoprolol se calculó su rendimiento 
cuántico.  
Este se obtuvo, tal como en la comunicación I, a partir de un modelo de fuente 
lineal de emisión en planes paralelos y de modelo de emisión puntual esférica (Beltran et 
al., 1995-b). 
Los valores obtenidos de rendimiento cuántico por ambos modelos son similares 
en las proximidades de 0.005 mol Einstein
-1







4.3.2. FOTOLISIS DE METOPROLOL EN PRESENCIA DE 
PROMOTORES DE RADICALES HIDROXILO 
4.3.2.1. ADICIÓN DE PERÓXIDO DE HIDRÓGENO 
En este caso de baja fotorreactividad, las expectativas de mejora al añadir un 
promotor de radicales hidroxilo sí se cumplieron y la eficacia de eliminación de 
metoprolol se vio mejorada de forma notoria para concentraciones crecientes de peróxido 
de hidrógeno añadido, (figura 3). 
Obviamente, la mejora obtenida en la eliminación de metoprolol se debe a su 
reacción con los radicales hidroxilo. Un primer planteamiento de un posible mecanismo 
de reacción condujo a una estimación de la constante de reacción de metoprolol y 
radicales HO
.






, valor un orden de magnitud inferior al 
esperado. 
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En este primer intento las hipótesis de partida no se cumplen y los radicales HO
.
 






4.3.2.2. ADICIÓN DE PERCARBONATO DE SODIO 
El percarbonato de sodio es un compuesto que proporciona una manera fácil y 
segura de transportar peróxido de hidrógeno. Al ser una sustancia sólida previene los 
potenciales riesgos asociados al manejo de disoluciones concentradas de H2O2. Como 
contrapartida, la posible acción inhibidora de los carbonatos frente a la acción de los 






En este caso, la presencia de carbonatos en disolución no fue un factor decisivo 
en la mejora del proceso obteniéndose una importante mejora de la eficacia de 
eliminación de metoprolol al aumentar las cantidades de percarbonato añadidas al reactor 
(Figura 4). 
Un nuevo intento de modelar el proceso dio como resultado una estimación de la 
constante de reacción metoprolol–HO• en las proximidades de 5 x 109 M-1 s-1, si bien este 
valor debe ser tomado con precaución dada la simplicidad del mecanismo propuesto. En 
cualquier caso, el valor verdadero debe situarse por encima del encontrado mediante el 
mecanismo de reacciones adoptado. Sin embargo, es un valor aceptable para constantes 
de radicales hidroxilo y compuestos orgánicos (Buxton et al., 1988). 
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4.3.2.3. ADICIÓN DE MONOPERSULFATO POTÁSICO 
El uso de monopersulfato potásico, al igual que los anteriores promotores, mejoró 
la velocidad de eliminación de metoprolol. La conversión del monopersulfato en este 
caso fue incluso mayor que la obtenida para el peróxido de hidrógeno (figura 5), sin 
embargo, esto no se tradujo en una mejora en el grado de mineralización. Debido a ello se 
propuso probar nuevos sistemas de oxidación que incluyesen fotocatalizadores tipo 
dióxido de titanio. 
 
4.3.2.4. FOTOCATALISIS DE METOPROLOL EN PRESENCIA O 
AUSENCIA DE PERÓXIDO DE HIDRÓGENO 
En esta ocasión se realizaron experimentos de fotocatálisis con dióxido de titanio 
con la presencia o no de un promotor de radicales, el peróxido de hidrógeno. 
Los resultados obtenidos muestran un efecto positivo del fotocatalizador en 
comparación a la fotolisis simple (figura 6). Cuando se añade peróxido de hidrógeno el 
efecto positivo se observa principalmente en el grado de mineralización y en menor 
medida en la conversión de metoprolol. No obstante, la eliminación de carbono orgánico 
no alcanza valores aceptables teniendo en cuenta la complejidad del proceso aplicado con 
valores máximos en las proximidades del 35% de eliminación de TOC para las 
condiciones más extremas utilizadas. 
 
4.3.2.5. APLICACIÓN DEL PROCESO FOTO-FENTON 
En un último intento por mejorar la mineralización de metoprolol se decidió 
aplicar el proceso Foto-Fenton. 
Este sistema de oxidación combina hasta tres tecnologías como son la fotolisis 
simple, el sistema radiación peróxido y el proceso Fenton. La presencia de radiación 
permite regenerar el ión ferroso a partir de la especie férrica oxidada. 
Los resultados muestran conversiones de hasta un 70% de TOC en las mejores 
condiciones utilizadas. Asimismo se obtiene una eliminación casi total de la absorbancia 
a 254 nm de la disolución, lo que sugiere la acumulación de compuestos oxigenados de 
bajo peso molecular (ácidos carboxílicos) y baja toxicidad (figura 7). 
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4.4. ENSAYOS DE FOTODEGRADACIÓN DE NORFLOXACINA, 
DOXICICLINA Y ÁCIDO MEFENÁMICO 
Para completar el estudio de fotolisis de compuestos individuales finalmente se 
eligieron dos antibióticos (familia de farmacéuticos no tratados anteriormente) y un 
compuesto con relativo carácter ácido, el ácido mefenámico (pKa 3.15). 
Cada día hay mayor evidencia de que la transferencia horizontal de genes que 
codifican para la resistencia a antibióticos tiene lugar en la naturaleza entre bacterias 
patógenas y no patógenas, entre bacterias intestinales -humanas y animales- y entre 
bacterias intestinales y del suelo. El aumento del número de bacterias resistentes a 
antibióticos es una amenaza importante al tratamiento efectivo de las enfermedades 
infecciosas tanto en los humanos como en los animales (LaPara et al., 2011). Hoy día, 
son conocidos más de 5000 antibióticos diferentes, y la producción mundial excede las 
30000 toneladas (http://www.fao.org/docrep/007/y5468s/y5468s02.htm). 
Hay un interés creciente en el transporte, la transformación y los efectos de los 
antibióticos en el medio ambiente. Luego de su administración, los antibióticos son 
eliminados más que nada en las aguas residuales. Se constata que aguas residuales sujetas 
a tratamientos terciarios son aún, una fuente de contaminación de antibióticos y de genes 
resistentes a su acción, para las aguas superficiales
 
(LaPara et al., 2011). 
La Unión Europea (UE) está investigando, a través de tres proyectos: ERAVMIS, 
(http://www.cranfield.ac.uk/ecochemistry/eravmis);  REMPHARMAWATER, 
(http://www.unina.it/~rmarotta) y POSEIDON (http://www.eu-poseidon.com/) en los que 
trabajan trece países, técnicas para evitar las importantes y dañinas consecuencias que 
tienen los antibióticos sobre el medio ambiente.  
La norfloxacina (ácido 1-etil-6-fluoro-1,4-
dihidro-4-oxo-7-(1-piperacinil)-3-quinolincarboxílico, 
C16H18N3FO3) es un antibiótico sintético del grupo de 
las quinolonas de amplio espectro, indicado casi 
exclusivamente en el tratamiento de las infecciones 
urinarias, aunque a veces se indica en el tratamiento de 
ciertas infecciones estomacales. 
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1,3,12-trione, C22H24N2O8) es un antibiótico del grupo de las tetraciclinas derivado 
semisintético de la adritetraciclina de bajo costo y con propiedades farmacocinéticas 
frecuentemente usada para formulación. Como antibiótico funciona previniendo el 
crecimiento y propagación de las bacterias Gram (+) y Gram (-).Se utiliza en el 
tratamiento de infecciones del foro respiratorio y otras. 
 
El ácido mefenámico (ácido 2-(2,3-
dimetilfenil) aminobenzoico, C15H15NO2) es un 
medicamento antiinflamatorio no esteroideo 
derivado del ácido fenámico, o fenamato, indicado 




4.4.1. FOTOLISIS DE NORFLOXACINA, DOXICICLINA Y ÁCIDO 
MEFENÁMICO 
Experimentos de fotolisis de los compuestos considerados mostraron una 
fotoactividad reducida con conversiones moderadas tras dos horas de reacción.  
A partir de las curvas concentración versus tiempo (figura 1), se puede obtener el 
rendimiento cuántico de los compuestos en estudio mediante dos métodos diferentes, uno 
integral y otro numérico. 
Teniendo en cuenta la ecuación general de fotolisis de un compuesto i:  
   
      
  
      
       
         
    [                        ] (4.10) 
Para  t=0 se cumple εiCi (t) ≈ A254nm (t) (4.11) 
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Y por tanto la ecuación (4.10) puede integrarse para dar: 
            
 
 
   [
     (      )  
               
]          (4.12) 
Donde ᶓ=2,303εiL (4.13) 
 
Por otro lado la ecuación (4.10) puede ser integrada de forma numérica tal como 
se ha realizado en anteriores casos. Ambos métodos conducen a resultados similares, 
aunque en el caso del método integral la expresión (4.12) solo pudo ser aplicada a los 
puntos experimentales iniciales (tabla 4.2). 
Tabela 4.2. Absortividad y rendimiento cuântico a 254nm para los compuestos 
investigados. 















3,4 ±0,3 (pH 5,5) 1,03 (pH 2), 1,08 (pH 3,7), 1,60 (pH 6,0), 
1,54 (pH 8,8), 1,53 (pH 10,0) Norfloxacina 
(numérico) 
3,2 ±0,3 (pH 5,5) 
   
Doxiciclina (integral) 1,1 ±0,2 (pH 3,5) 
15,1 (pH 2), 12,2 (pH 3,7), 12,5 (pH 6,0), 12,5 
(pH 8,8), 15,7 (pH 10,0) Doxiciclina 
(numérico) 
1,2 ±0,3 (pH 3,5) 
   
Ácido mefenámico 
(integral) 
4,7 ±1,4 (pH 10) 
0,55 (pH 12,7), 0,55 (pH 10,2) 
Ácido mefenámico 
(numérico) 
4,2 ±0,8 (pH 10) 
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4.4.2.  FOTOLISIS DE NORFLOXACINA, DOXICICLINA Y ÁCIDO 
MEFENÁMICO EN PRESENCIA DE PROMOTORES 
La adición de peróxido de 
hidrógeno mejoró de forma significativa la 
conversión de los compuestos 
farmacéuticos estudiados, no así el grado 
de mineralización que únicamente dio 
lugar a la eliminación de unas cuantas ppm 
de COT.  
Teniendo en cuenta los 
experimentos realizados con la mayor 
concentración de peróxido de hidrógeno es 
posible plantear un mecanismo simple de 
reacción para obtener una aproximación de 
la constante de reacción entre los 
compuestos y el radical hidroxilo. Para 
estos experimentos se asume que las principales especies que consumen radicales son el 
peróxido y la sustancia farmacéutica de partida.  
Mediante el anterior 
mecanismo propuesto se 
simula de manera aceptable 
tanto la conversión del 
compuesto de partida como 
la descomposición del 
peróxido de hidrógeno, con 
la excepción de la 
doxiciclina. 
 
En un intento por mejorar la mineralización se sustituyó el promotor de radicales 
usándose monopersulfato potásico en vez de peróxido de hidrógeno. Los resultados 
mostraron cierta actividad de la molécula de monopersulfato en ausencia de radiación y 
una mejora del proceso en comparación a la fotolisis simple. No obstante, una vez más la 
eliminación de COT fue limitada.  
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4.5. ENSAYOS DE FOTODEGRADACIÓN DE MEZCLAS DE 
COMPUESTOS FARMACÉUTICOS 
Hasta ahora, en este proyecto de investigación se ha abordado el comportamiento 
de compuestos farmacéuticos de forma individual al ser sometidos a diferentes procesos 
de oxidación basados en la radiación ultravioleta. Sin embargo, lo habitual es encontrar 
varios de estos compuestos de forma simultánea en un efluente real (Oller et al., 2011). 
A la hora de aplicar tratamientos oxidantes, la presencia de diferentes compuestos 
en una matriz acuosa puede tener efectos contrapuestos. Así, un incremento en el número 
de contaminantes puede dar lugar a un efecto negativo por un efecto competitivo por el o 
los agentes oxidantes. Por otra parte, compuestos fácilmente oxidables pueden ejercer un 
efecto sinérgico sobre aquellos más recalcitrantes a través de diversos caminos como la 
generación de radicales orgánicos, sensitización, etc. (Oller et al., 2011). 
Debido a ello, se decidió estudiar el 
comportamiento de una mezcla de cinco compuestos 
farmacéuticos cuya presencia habitual o propiedades 
específicas son parámetros a tener en cuenta a la hora 
de aplicar un tratamiento eficaz. En este proyecto se 
incluyeron el acetaminofeno, la antipirina y el 
ketorolac por ser analgésicos de uso cotidiano y por 
tanto su presencia en aguas residuales es más que 
probable. Se continuó a probar la doxiciclina como 
representante de los antibióticos. 
La cafeína es tan abundante y persistente en aguas residuales que a menudo se 
usa como indicador de la contaminación en las mismas debido a su carácter únicamente 
antropogénico (Hillebrand et al., 2012). 
 
4.5.1. DETERMINACIÓN DE PARÁMETROS FOTOLÍTICOS 
En experimentos previos de fotolisis de compuestos individuales se determinaron 
los parámetros fotolíticos que caracterizan la reacitvidad de un compuesto sometido a la 
acción de la radiación. De nuevo se utilizó la ecuación (4.10): 
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Previamente, al cálculo del rendimiento cuántico se determinaron los coeficientes 
de extinción molar a diferentes pHs. En la tabla 1 se muestran los valores obtenidos que 
sugieren un incremento en el coeficiente de extinción molar para valores por encima del 
pKa en los casos de acetaminofeno, doxiciclina y antipirina.  
Los experimentos para el cálculo del rendimiento cuántico se llevaron a cabo 
tanto en una corriente de aire como de oxígeno. La integración numérica de la ecuación 
(4.10) dio como resultado una influencia positiva de la concentración de oxígeno con la 







positivo de la concentración de oxígeno fue 
especialmente notorio en los casos de antipirina y cafeína con 
incrementos del rendimiento cuántico de un 850% y 750% respectivamente. 
 
4.5.2. FOTOLISIS DE UNA MEZCLA DE COMPUESTOS 
FARMACÉUTICOS EN AGUA ULTRAPURA 
Con objeto de investigar la posible existencia de efectos sinérgicos o inhibidores 
que unas sustancias pudieran ejercer sobre el resto, la mezcla de cinco compuestos 
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farmacéuticos fue irradiada en agua ultrapura. La figura 2 muestra los resultados 
obtenidos. 
La aplicación del proceso fotolítico a la mezcla de compuestos permite la 
utilización de un método competitivo para corroborar los valores de rendimiento cuántico 
previamente obtenidos. En este sentido, cuando dos o más sustancias son irradiadas se 
cumple la ecuación (4.14) donde una sustancia de referencia es usada con rendimiento 
cuántico conocido. 
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 (4.14) 
 
En la figura 3 se muestra el rendimiento cuántico obtenido para los cinco 
compuestos farmacéuticos en estudio cambiando sucesivamente la sustancia tomada 
como referencia. 
Con alguna excepción (cafeína), de forma general, se puede asumir que el 
rendimiento cuántico obtenido en experimentos individuales y mediante el método 
competitivo es similar. 
 
4.5.3. FOTOLISIS DE UNA MEZCLA DE COMPUESTOS 
FARMACÉUTICOS EN UN EFLUENTE SECUNDARIO 
La matriz acuosa ejerció un papel determinante en la velocidad de 
fotodegradación de los compuestos farmacéuticos, actuando, de forma general 
ralentizando el proceso. La excepción es la antipirina con fotoactividad alta y la 
doxiciclina. En este último caso la materia orgánica del efluente secundario parece jugar 
un papel importante como fotosensitizador, (figura 4). 
Con objeto de mejorar el grado de eliminación de los compuestos farmacéuticos, 
se realizó una serie experimental en efluente secundario mediante la adición de un 
promotor de radicales. Se utilizó un promotor de radicales hidroxilo y un promotor de 
radicales sulfato. 
CAPÍTULO IV – RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
- 196 - 
4.5.3.1. FOTOLISIS DE UNA MEZCLA DE COMPUESTOS 
FARMACÉUTICOS EN UN EFLUENTE SECUNDARIO EN PRESENCIA 
DE PERÓXIDO DE HIDRÓGENO 
La adición de peróxido de hidrógeno mejoró de forma significativa la eliminación 
de farmacéuticos con la excepción de doxiciclina.  
A pesar de la complejidad que se le supone al sistema radiación/H2O2, el proceso 
puede ser modelado de forma sencilla mediante solo unas pocas ecuaciones diferenciales: 
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(4.15) 
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 toma en cuenta cualquier reacción de los radicales hidroxilo: 
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 (4.18) 
 
La figura 4 muestra, en rojo, la simulación para el experimento realizado con la 
mayor concentración de peróxido de hidrógeno. 
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4.5.3.2. FOTOLISIS DE UNA MEZCLA DE COMPUESTOS 
FARMACÉUTICOS EN UN EFLUENTE SECUNDARIO EN PRESENCIA 
DE MONOPERSULFATO POTÁSICO 
La adición de monopersulfato potásico mejora de forma significativa la 
eliminación de compuestos farmacéuticos con la excepción de la doxiciclina. En 
comparación a los resultados obtenidos con peróxido de hidrógeno, parece ser que el 
monopersulfato potásico es más eficiente (figura 5).  
La reutilización de aguas residuales tratadas, principalmente para la agricultura e 
industria es, actualmente, una tendencia a explorar (Oller et al., 2012). Así, los 
tratamientos oxidantes, asociados a tratamientos biológicos pueden ser una vía 
interesante. Este trabajo fue una demonstración de la efectividad del proceso. Pero, en la 
última serie de ensayos habría de tener en cuenta la contribución de sulfatos en el efluente 
final. 
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“Catalytic decomposition of potassium 
monopersulfate. Influence of variables” 
 
COMUNICACIÓN III 
“Catalytic decomposition of potassium 
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4.6. USO DE OXONE® EN LA DEGRADACIÓN DE COMPUESTOS 
FARMACÉUTICOS EN AUSENCIA DE RADIACIÓN 
Pareciendo ser un oxidante interesante, para eliminar compuestos orgánicos en 
general y productos farmacéuticos en especial se buscó profundizar los conocimientos 
relativamente al comportamiento del monopersulfato potásico, Oxone
®
, en la ausencia de 
radiación, visto que la literatura existente apunta para que pueda ser activado por varios 
metales de transición en diferentes estados de oxidación. 
Los referentes bibliográficos de que se dispone apuntan a que el monopersulfato 
es activado por varios metales de transición en diferentes estados de valencia. Estos 
antecedentes bibliográficos sugieren el uso de Co(II) como uno de los catalizadores más 
efectivos. Así pues se decidió en primer lugar profundizar en la actividad de este 
catalizador realizando algunas series experimentales  a fin de estudiarse la influencia de 
algunas variables del proceso (Comunicación II) y proponer un mecanismo de reacciones 
que modelara el sistema, (Comunicación III). 
 
4.6.1. DESCOMPOSICIÓN DE MONOPERSULFATO POTÁSICO EN 
PRESENCIA DE Co(II) 
Se han estudiado las principales 
variables de operación en este sistema como 
son la concentración de Co(II), Oxone
®
, pH 
y temperatura.  
Como cabría esperar, la 
concentración inicial de cobalto ejerce una 
influencia significativa en el proceso al igual 
que ocurre en la química del reactivo Fenton 
(figura 1, Comunicación II). 
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El resto de variables también 
ejercen una influencia notable, 
destacando el pH con grandes diferencias 
entre experimentos llevados a cabo a pH 
ácido o neutro, (figura 5, Comunicación II). 
El Co(II) actúa como catalizador en 
la descomposición de monopersulfato 
participando en un ciclo redox con la especie 
más oxidada Co(III) la cual se regenera de forma 
instantánea. Esta reducción debe ser un proceso rápido 
puesto que el Co(III) es muy insoluble (Kps de Co(OH)3 = 3.2 x 10
-45
).  
El mecanismo propuesto, (reacciones 1-14, Comunicación III), que incluye etapas 
de iniciación, propagación y terminación con la mayoría de constantes cinéticas tomadas 
de la bibliografía, si bien algunas de ellas han sido determinadas mediante ajuste de datos 
experimentales y simulados. 
El mecanismo de 
reacciones propuesto es capaz de 
simular de forma adecuada las 
influencias de las principales 
variables de operación con 
excepción del pH, que no ha sido 
tomado en cuenta a la hora de 
proponer el modelo. En este caso 
la reacción de iniciación se ha 
supuesto que depende del pH sin 
más, proponiéndose una 
expresión de dependencia tanto 
para el pH, (expresión 15, 
Comunicación III) como para la 
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Además, a partir del modelo propuesto se obtienen órdenes de reacción con 
respecto al catalizador y concentración de Oxone
® 
próximos de la unidad que está en consonancia con el 
valor que aparece en datos bibliográficos utilizando 







En las siguientes figuras se muestra la generación de radicales libres en este 
sistema para concentraciones variables de cobalto. Se observa una generación creciente de 
radicales hidroxilo conforme se aumenta la concentración de catalizador. Asimismo, en la 
misma figura también se observa que la velocidad de desaparición de estos radicales se 
incrementa a partir de una concentración umbral de catalizador entorno a 2 x 10
-4
 M, 
(figura 4.1.).  




 M, T = 20 ºC, 
pHinicial = 2,0. Evolución de radicales hidroxilo y sulfato en función de la concentración 
inicial de Co(II). 
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En el caso de los radicales sulfato, el comportamiento encontrado es similar, si 
bien la velocidad de desaparición de esta especie a partir de una cierta concentración de 
cobalto se incrementa sobremanera de tal modo que el máximo en concentración de 
radicales disminuye a partir de la ya mencionada concentración umbral de catalizador. 
Si lo que se varía es la concentración inicial de monopersulfato potásico, se 
obtienen resultados similares (figura 4.2.). 
Figura 4.2. Simulación de la descomposición catalítica de Oxone® mediante 
Co(II)=4,0x10
-4
 M, T = 20 ºC, pHinicial = 2,0. Evolución de radicales hidroxilo y sulfato en 
función de la concentración inicial de monopersulfato. 
 
4.6.1. DESCOMPOSICIÓN DE MONOPERSULFATO POTÁSICO EN 
PRESENCIA DEL CATALIZADOR  HETERÓGENO PEROVSKITA 
De los diferentes catalizadores heterogéneos probados, solamente la perovskita, 
(LaTi0.15Cu0.85O3), demostró tener actividad efectiva. Así, en los ensayos efectuados se 
verificó la influencia de la concentración inicial del ión monopersulfato y del pH en el 
proceso, (figuras 8 y 9, Comunicación II), observándose para este último el efecto 
beneficioso de su aumento.  
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4.7. OXIDACIÓN DE COMPUESTOS FARMACÉUTICOS 
MEDIANTE MONOPERSULFATO POTÁSICO EN PRESENCIA O 
AUSENCIA DE Co(II) 
Una vez estudiada la descomposición de Oxone
® 
en presencia de cobalto y la 
influencia de las principales variables de operación, a continuación se decidió aplicar el 
sistema a la eliminación de compuestos farmacéuticos. 
 
4.7.1. REACCIONES EN AUSENCIA DE Co(II) 
El monopersulfato potásico es capaz de oxidar por sí solo numerosas sustancias 
orgánicas en ausencia de agentes activadores del proceso (Yu et al., 2010; Priewisch et 
al., 2005; Desai et al., 2005; Yan et al., 2004). Con objeto de minimizar la 
descomposición ineficiente asociada a la presencia simultánea de concentraciones locales 
relativamente altas de oxidante y en su caso catalizador (cobalto), las reacciones para el 
estudio de este sistema se llevaron a cabo en régimen semicontinuo bombeando un caudal 
constante de solución de Oxone
® 
a un reactor conteniendo los contaminantes objeto de 
estudio. La figura 1 muestra un esquema de la instalación experimental utilizada. 
La figura 2 muestra los resultados preliminares obtenidos al tratar una mezcla de 
compuestos farmacéuticos mediante monopersulfato potásico a diferentes pH´s. El pH de 
la disolución era controlado mediante la correspondiente adición de una solución 
concentrada de NaOH a través de una bomba peristáltica.  
A la vista de los resultados obtenidos, se comprueba como en líneas generales el 
pH afecta de forma positiva en el proceso de oxidación. Este efecto se hace patente de 
forma significativa en los casos de doxiciclina, ketorolac y especialmente acetaminofeno. 
Una influencia mínima del pH se observa en la eliminación de antipirina. 
La cinética del proceso fue estudiada aplicando las correspondientes ecuaciones 
diferenciales al sistema en estudio en reacciones de oxidación de compuestos 
individuales. Estas ecuaciones son: 
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   (4.19) 
     
    
  
         
                 
   (4.20) 
  
  
    (4.21) 
 
En las ecuaciones 4.19-21, CFam es la concentración del compuesto farmacéutico, 
V el volumen de reacción, kFarm la constante de reacción de segundo orden, Q el caudal de 




 y finalmente CS  
   es 
la concentración de monopersulfato en el reactor. 
El sistema de ecuaciones diferenciales de primer orden fue resuelto mediante el 
método de Runge-Kutta de 4º orden ajustando el parámetro kFarm con objeto de minimizar 
las diferencias entre los perfiles de concentración calculados y experimentales para las 
especies analizadas en solución. La figura 3 muestra los resultados del proceso de 
modelización. 
A la vista de los resultados se observa una aceptable modelización tanto de los 
perfiles de compuesto farmacéutico como de monopersulfato acumulado en solución. 
En la tabla 1 se detallan los parámetros de ajuste del modelo utilizado. 
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4.7.2. REACCIONES EN PRESENCIA DE Co(II) 
La adición de cobalto como catalizador en la descomposición de monopersulfato 
mejoró de forma notable la eficacia del proceso. En la figura 4 se muestran los resultados 
obtenidos utilizando cantidades variables de catalizador: 
En este caso, las cantidades de monopersulfato utilizadas fueron cinco veces 
menores que las correspondientes a experimentos en ausencia de cobalto. 
Por regla general, el cobalto ejerce un efecto positivo, si bien este efecto se hace 
menos notable a medida que se utilizan dosis mayores del catalizador. Es de destacar la 
eliminación eficaz de cafeína y acetaminofeno, sustancias refractarias a la acción del 
monopersulfato en procesos no catalíticos. 
El efecto beneficioso del cobalto se debe al desarrollo de las siguientes 
reacciones: 
      
       {
             
  
             
  




Donde M es una especie metálica en solución. La reacción de iniciación se 
favorece a valores crecientes de pH, lo cual fue confirmado en experimentos llevados a 
cabo a pH controlado de 5.  
El efecto de la concentración de Oxone
®
 se pone de manifiesto en la figura 5. 
Con la excepción del ketorolac, la concentración de agente oxidante ejerce un 
efecto positivo, si bien, a la vista de las figuras 4 y 5, parece ser que es la concentración 
de cobalto el parámetro más influyente. 
La cinética del proceso fue estudiada teniendo en cuenta el mecanismo de 
reacciones que se muestra a continuación: 
Reacciones de iniciación: 
    
                          
  





    
                          
 





               
              k = 10 M-1s-1 (4.25) 
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Reacciones de propagación: 
    
     
         
      
  
 
 k < 1x105 M-1s-1 (4.26) 
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Reacciones de terminación: 
    
       
  k = 7,5x10
8
 – 3,6x109 M-1s-1 (4.30) 
    
       














   
             
 







                       k = 1,0x108 M-1s- (4.34) 
 
Reacciones adicionales: 
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Reacciones de oxidación: 
         
               









        
               k = 109-1010 M-1s-1 (4.42) 
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En el mecanismo anterior las etapas clave parecen ser las reacciones de iniciación 
kIn-1  y kIn-2 (se asumen los valores utilizados en la simulación de la descomposición de 
Oxone
®
 en agua ultrapura), la regeneración de cobalto kReg y la descomposición 
ineficiente de monopersulfato kInnef que se minimiza mediante la adición limitada del 
agente oxidante. 
El sistema de ecuaciones diferenciales resultante del mecanismo propuesto fue 
numéricamente resuelto mediante el algoritmo de Runge Kutta de cuarto orden. 
La figura 6 muestra los resultados experimentales y calculados obtenidos. Esta 
muestra una aceptable simulación del proceso tanto en términos de eliminación de 
contaminante como de acumulación de monopersulfato. El mecanismo de reacciones 
propuesto fue además probado bajo diferentes condiciones de operación confirmando su 














Como se apuntaba anteriormente, los parámetros más influyentes en la cinética 
parecen ser las etapas de iniciación y regeneración. Con objeto de visualizar esta 
influencia se realizó un análisis de sensibilidad. Esta reveló una influencia despreciable 
de las etapas de iniciación, un notable efecto de la reacción de regeneración de Co(II) a 
partir de Co(III) y de las reacciónes de oxidación (figura 4.3). 
Figura 4.3. Remoción individual de farmacéuticos por monopersulfato potásico en la 
presencia de Co(II). Análisis de sensibilidad de la modelización. Condiciones 
experimentales: Vo = 1.0 L; T = 293 K; caudal Oxone
®





 M; pH 2,1; concentración Co(II) = 1,0x10
-5
 M; concentración 
Oxone
®
 inicial = 0,012 M. 
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5.  CONCLUSÕES 
 
Listam-se de seguida as principais conclusões deste trabalho de investigação, de 
acordo com os objectivos propostos. Assim, pode dizer-se que: 
– O recurso a processos fotolíticos, radiação UV-C, na depuração de águas 
contaminadas com produtos farmacêuticos e com teores baixos de matéria orgânica 
mostrou ser, globalmente eficaz, se bem que os níveis de mineralização alcançados sejam 
baixos. 
– A determinação do parâmetro fundamental em ensaios fotolíticos, o rendimento 
quântico, necessita de estudos cuidados. A abordagem para o seu cálculo tem de ter em 
conta o comportamento cinético do processo reaccional, visto que metodologias 
aparentemente equivalentes podem originar valores diversos. 
– O coeficiente de extinção molar (absortividade) depende das características do 
meio, nomeadamente do pH. Esta variação tem a ver com a forma em que os compostos 
se encontram (protonados, dissociados ou não dissociados). 
– De uma maneira geral, a presença de oxigénio influencia de forma positiva o 
processo de fotodegradação dos compostos analisados, sendo, interessante estudar, no 
futuro, o efeito da sua concentração.  
– Para compostos fotoreactivos (rendimentos quânticos elevados), o recurso a 
promotores de radicais e processos catalíticos heterogéneos não aumenta a eficácia do 
processo, podendo mesmo prejudicá-la. Deste modo, a decomposição do diclofenac e da 
ranitidina não foram beneficiados pela sua adição/actuação, respectivamente.  
– Inversamente, para compostos refractários à decomposição fotolítica (por 
exemplo, o metoprolol, o ácido mefenâmico, a norfloxacina, etc) a presença de 
promotores radicalares e a utilização de processos catalíticos podem melhorar a eficácia 
do processo. Assim, os promotores, peróxido de hidrogénio e monopersulfato de potássio 
mostraram ser uma alternativa/complemento para o incremento da degradação de 
compostos farmacêuticos pouco fotoreactivos, bem como o processo Foto-Fenton e 
catálise heterogénea com TiO2. 
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– Nas condições testadas, o recurso a percarbonato de sódio como fonte de 
peróxido de hidrogénio, parece ser uma boa opção visto que não se fizeram sentir os 
efeitos sequestradores do ião carbonato no ião hidróxilo. 
– A tentativa de descrever o comportamento fotolítico dos compostos 
farmacêuticos analisados em presença do promotor peróxido de hidrogénio através do 
mecanismo reaccional proposto pareceu, de um modo geral, ajustar-se adequadamente 
aos resultados experimentais. As constantes calculadas estão de acordo com o 
preconizado na literatura. Porém, este mecanismo, visto ser muito simplificado deve ser, 
apenas, uma aproximação do real. 
– Os ensaios que decorreram com misturas de compostos farmacêuticos 
(antipirina, acetominofeno, cafeína, doxiciclina e ketorolac) mostraram que existe 
competição entre eles, ficando a sua fotoreactividade alterada e diminuída relativamente 
aos ensaios de degradação fotolítica feitos individualmente. Obviamente, o composto 
menos afectado foi o mais fotoreactivo (antipirina). 
– O tipo de matriz aquosa parece, também afectar o processo reaccional. De 
facto, a reactividade da doxiciclina aumentou significativamente, nos ensaios que 
decorreram em efluente secundário. Presume-se que tenha ocorrido a sua fotosensitização 
por acção de matéria orgânica natural. Porém, os restantes compostos não foram 
adequadamente removidos aproximando-se o seu comportamento do tido em água 
ultrapura ou mesmo mais desfavorável. 
– A adição de promotores de radicais, peróxido de hidrogénio e Oxone® 
aumentou significativamente a eficácia do processo para todos os compostos excluindo a 
doxiciclina. 
– De um modo geral, pode dizer-se que, em de todos os ensaios de degradação 
fotolítica efectuados, a mineralização obtida foi sempre baixa. Porém, o recurso a 
promotores de radicais e a processos catalíticos aumentou a remoção de COT. 
– Relativamente ao estudo da utilização de catalizadores homogéneos e 
heterogéneos na decomposição do monopersulfato de potássio, concretamente a 
influência das variáveis envolvidas e cinética associada, dentro dos testados, somente o 
Co(II), para os homogéneos e a perovskita na catálise heterógenea mostraram ter 
actividade apreciável.  
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– Assim, no que diz respeito ao primeiro processo pode-se concluir que o Co(II) 
decompõe eficazmente o monopersulfato. A evolução das variáveis envolvidas no 






de Co(II) e o pH seguem 
a cinética de 1ª ordem, como a bibliografia sugere. Contudo, deve-se fazer sobressair o 
efeito do pH da solução no cálculo destas constantes, visto que, se não é considerado 
falseia os resultados. Este é determinante para a dissociação do monopersulfato mas a sua 
acção está limitada a um intervalo muito estreito tendo em conta a baixa solubilidade dos 
hidróxidos de cobalto (III) que se podem formar.  
– Se bem que a velocidade de decomposição do Oxone® seja influenciada 
positivamente pelo aumento da temperatura, (de acordo com a Lei de Arrhenius), o 
aumento da velocidade de decomposição não se traduz num aumento de formação de 
radicais livres. De facto, e à semelhança da decomposição do peróxido de hidrogénio, um 
excesso de energia calorífica induz a um aumento de decomposição deficiente do 
monopersulfato originando iões sulfato e oxigénio.  
– Dado que este sistema de oxidação é um tratamento emergente, decidiu-se fazer 
uma aproximação ao seu mecanismo reaccional de modo a permitir a modelação do 
sistema. O mecanismo proposto inclui etapas de iniciação, propagação e terminação, mas 
não tem em conta, passos que podem ocorrer em situações específicas (decomposição 
ineficiente do monopersulfato de potássio, formação de complexos de cobalto, etc). 
Porém, descreve razoavelmente bem o comportamento da decomposição do oxidante, 
apesar das aproximações feitas na sua concepção/aplicação.  
– Este esquema reaccional foi baseado na analogia com o processo Fenton e em 
informação encontrada na literatura. Assim, algumas das constantes cinéticas 
desconhecidas foram assumidas enquanto outras foram obtidas por ajuste aos dados 
experimentais. Há, assim, que as calcular, no futuro. 
– Ficou demonstrado a influência dos radicais formados na decomposição do 
monopersulfato e a acção determinante do passo reaccional que regenera o Co(II), na 
ausência destes. Supõe-se que este seja a etapa chave de todo o processo. 
– A simulação da formação/desaparecimento dos radicais hidróxilo e sulfato para 
diferentes concentrações de Co(II) mostrou um perfil crescente de formação até à 
concentração de 2,0x10
-4
 M, observando-se um decréscimo após este valor. 
Simultaneamente, a partir deste valor, a velocidade de desaparecimento aumenta 
substancialmente. 
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– O outro procedimento similar, desta vez fazendo variar a concentração de 
monopersulfato levou a conclusões idênticas. 
– A utilização de perovskita, como coadjuvante da decomposição do 
monopersulfato de potássio mostrou ser promissora. Nas condições testadas, a 
concentração inicial de monopersulfato não afecta a sua decomposição, ao contrário da 
concentração de catalizador. O aumento de pH favorece o processo o que pode ser 
vantajoso, pois a degradação dos catalizadores metálicos ocorre em meios ácidos. Porém, 
o estudo não se debruçou sobre a eficiência do processo em termos de formação de 
radicais hidróxilo e sulfato o que é determinante na sua eventual escolha como tratamento 
de águas residuais. 
– A utilização de monopersulfato de potássio isoladamente e em regime 
semicontínuo, mostrou ter potencialidades para poder ser aplicado na remoção de 
compostos orgânicos, dependendo da sua estrutura química e do pH da solução. 
– Já na presença de catalizador, e para concentrações menores de Oxone®, o 
processo reaccional oxidativo, fica altamente estimulado e o aumento de pH exerce, da 
mesma maneira, um efeito positivo. Pode-se dizer, como regra geral que a velocidade do 
processo aumenta com a concentração de catalizador. Porém, para as concentrações mais 
elevadas o aumento já não é tão significativo. 
– Dependendo do tipo de composto, a concentração de Oxone®, também exerce 
um efeito positivo no processo degradativo.  
– Ambos os tipos de sistema estudados (presença ou ausência de catalizador) 
demonstraram reduzir o COT em extensões diferentes. Porém, estas nunca foram muito 
elevadas. 
– Se bem que se esteja a adicionar sulfatos ao efluente, poder-se-à recorrer a este 
tipo de tratamento numa etapa prévia ao tratamento secundário, havendo porém que 
acautelar a biodegradabilidade do efluente tendo em conta a toxicidade do oxidante e do 
catalizador.  
– Deverá, então fazer-se um balanço das vantagens e desvantagens desta 
tecnologia baseada nos custos associados à redução do teor em sulfatos (por exemplo por 
precipitação com hidróxido de calcio), à recuperação do catalizador (adsorção, filtração 
por membrana, precipitação, etc) e à remoção do eventual Oxone
®
 remanescente no 
efluente, se estiver planeado um tratamento biológico posterior.  
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– O mecanismo reaccional proposto, que demonstrou ajustar-se aos resultados 
experimentais e os parâmetros cinéticos calculados podem ser usados para simular 
condições mais realistas de tratamento, considerando que se testaram concentrações 
muito elevadas de contaminantes. De facto, como foi utilizado excesso de oxidante os 
perfis das concentrações normalizadas dos compostos alvo deve ser semelhante, 
independentemente da sua concentração inicial. 
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TABELA DE SIGLAS 
Sigla Significado 
AOAC Association of Official Analytical Chemists c 
ARCEM, Austrian Research Cooperation on Endocrine Modulators 
BFA  Bisfenol A 
BFR Retardante de chama bromado 
CAG Carvão Activado Granular 
CAP Carvão Activado em Pó 
CBO5 Carência Bioquímica de Oxigénio medida aos 5 dias 
CE Comissão Europeia 
CEE Comunidade Económica Europeia 
COT Carbono Orgânico Total 
CQO Carência Química de Oxigénio 
DCPA Dimetiltetracloroterftalato 
DDT Diclorodifeniltricloroetano 
DL Decreto Lei 
EDC Endocrine Disruptor Compound/Chemical 
EDSP Environmental Disruptor Screening Program 
EDSTAC Endocrine Disruptor Screening and Testing Advisory Coommitee 
EFC Electrocoagulação/ floculação 
EPA Agência para a Protecção do Ambiente 
ETAR Estação de Tratamento de Águas Residuais 
EUA Estados Unidos da América 
F/M Food/Microorganisms 
GEM Microorganismo Geneticamente Modificado 
H Constante da lei de Henry 
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Sigla Significado 
HBCD Tetrabromobisfenol A 
Kd Constante de sorção 
Kow Constante de partição octanol/água 
MBR Membrane Bioreactor 
MF Micro Filtração 
MON Matéria Orgânica Natural 
NF Nano Filtração 
OCDE Organização para a Cooperação e Desenvolvimento Económico 
OMS Organização Mundial de Saúde 
OS Osmose Inversa 
PBDE Polibromodifeniléter 
PC Parafina clorada 
PCP Produtos de Cuidado Pessoal 
PF Produto Farmacêutico 
PFC Compostos perfluorados 
PFOA Ácido perfluoroctanoíco 
PFOS Perfluoroctano sulfonato 
SST Sólidos Suspensos Totais 
TBBPA Hexabromociclododecano 
TR Tempo de retenção do efluente 
TRS Tempo de retenção das lamas 
UASB- Anaerobic Sludge Blanket 
UASR Up-flow Anaerobic Stage Reactor 
UE União Europeia 
UF Ultra Filtraçao 
UNESCO United Nations Educational, Scientific and Cultural Organization 
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Sigla Significado 
USEPA United States Environmental Protection Agency 
HPLC High-Performance Liquid Chromatography 
UV Ultra Violeta 
 
